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Resumo
A Ria de Alvor, situada na costa sul de Portugal, é um importante pólo pesqueiro, turístico,
com grande riqueza de biodiversidade e é o habitat de uma população em risco de  Zostera
noltii. Neste trabalho, efetuou-se uma cartografia recente das manchas desta espécie, registou-
se  a  evolução  da  distribuição  espacial  das  manchas  e  identificou-se  espacialmente  os
potenciais fatores com impacto negativo na conservação desta pradaria marinha, com recurso
a um Sistema de Informação Geográfica  (SIG). A distribuição espacial registada no ano de
2012 mostra que a área total de cobertura de Z. noltii ultrapassa os valores obtidos em 1986.
Os resultados observados evidenciam a excelente capacidade de recuperação desta espécie. O
SIG foi  concebido como ponto  de  partida  para  uma futura  ferramenta  de  apoio  à  gestão
sustentável deste território. Algumas considerações sobre pontos considerados pertinentes e
específicos para a gestão deste frágil ecossistema foram também incluídas.
Palavras-chave: Zostera noltii, declínio, recuperação, perturbação, Ria de Alvor, Sistemas de
Informação Geográfica.
Abstract
The Ria de  Alvor, a lagoon located in the south coast of Portugal, is an important fishing,
tourism and biodiversity conservation site and has a population of Zostera noltii in decline. In
this study, a recent cartography of this species fragments was done, the evolution of their
spatial  distribution  was  registered  and  the  potential  factors  with  negative  impact  on  this
seagrass  conservation  were  spatially  identified,  using  a  Geographic  Information  System
(GIS). The spatial distribution registered in the year 2012 shows that the total coverage area
of  the  Z.  noltii surpassed  the  values  obtained  in1986.  The  results  observed  showed  the
excellent recovery capacity of this species. The GIS was conceived as a starting point for a
future sustainable management support tool for this territory. Some considerations regarding
important and specific issues about this fragile ecosystem management were also included.
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8. Anexo em formato digital CD-Rom
Seagrasses are the garden of life.
Citação de um pescador da Tanzânia 
(de la Torre-Castro e Rönnbäck, 2004).
1. Introdução
1.1. Pradarias marinhas, um ecossistema em risco
Os oceanos desempenham um papel vital no processo de  desenvolvimento das civilizações
humanas. Segundo a Organização das Nações Unidas, a maioria da população mundial habita
na proximidade de zonas costeiras e lagunares (UN, 1992) com os oceanos a proporcionarem
um conjunto de serviços e produtos que são essenciais ao bem-estar da humanidade. Os
oceanos  providenciam  através  da  sua  biodiversidade produtos  como  alimento, matérias
primas, medicamentos (de  la  Torre-Castro e Rönnbäck, 2004), enquanto que os serviços
proporcionados são,  por exemplo, a regulação climática, a regulação da erosão costeira, o
sequestro  do  carbono,  recreação e lazer, entre  outros. A estes  serviços  fornecidos  pelos
ecossistemas do planeta foi estimado um valor monetário global de $US 38 x 109 a-1 em média
(Balmford et al., 2002) dos quais 63 % proviria dos ecossistemas marinhos (Costanza et al.,
1997).
É a população humana que  causa a degradação dos ecossistemas marinhos e costeiros, com
repercussões  ao nível dos serviços e produtos fornecidos, como por exemplo, através  do
aumento da erosão costeira e da depleção  dos recursos piscatórios (Lotze et al., 2006). A
continuação da presente  tendência de degradação do ambiente marinho  pode levar  a  uma
quebra  na  resiliência  desses  sistemas  a  perturbações  futuras,  conduzindo  ao  inexorável
colapso  dos  mesmos  e  dos  ecossistemas  com os  quais  mantenham transferências  tróficas
importantes,  com repercussões inevitáveis nas sociedades humanas (Short e Neckles,  1999;
Sche er  ﬀ et al., 2001; Vinebrooke  et al., 2004; Worm et al., 2006; Sala e Knowlton, 2006;
Cardoso  et  al.,  2008). Estudos  sugerem que a situação não é irreversível e que não há
incompatibilidade entre a conservação da biodiversidade e o desenvolvimento sustentável a
longo-prazo (Worm et al., 2006).
Muitos dos serviços garantidos pelos ecossistemas são insubstituíveis ou demasiado
complexos e dispendiosos quando reproduzidos tecnologicamente (Costanza et al., 1997),
pelo que a criação e a  manutenção de espaços protegidos e de  planos de ordenamento e de
gestão sustentáveis e integrados afiguram-se essenciais (Worm et al., 2006). Para reforçar a
importância  da  conservação e  da proteção dos  recursos  vivos,  a  Organização das  Nações
Unidas declarou o período de 2011 a 2020 como “a década da Biodiversidade” (ONU, 2012)
com metas e objetivos concretos, de modo a promover o desenvolvimento sustentável e a
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diversidade  biológica  global,  instigando  à  criação  de  sinergias  entre  as  classes  política,
científica e civil. Nesse sentido, a Comunidade Europeia adotou legislação, nomeadamente a
Diretiva  Quadro  da  Água,  para  a  proteção  e  gestão  das  águas  de  superfície  interiores,
costeiras, de transição e subterrâneas (Diretiva 2000/60/CE) e a Diretiva Quadro Estratégia
Marinha, onde na qual se estabelece uma abordagem holística dos oceanos e mares, com uma
gestão baseada nos ecossistemas (Diretiva 2008/56/CE). Já a nível nacional, foi implementada
a  Estratégia  Nacional  para  o  Mar,  como  plano  de  gestão  local  para  o  desenvolvimento
integrado e a gestão sustentável da área marinha exclusiva portuguesa (EMAM, 2012). 
As pradarias de ervas marinhas são dos ecossistemas mais produtivos do planeta (Duarte e
Chiscano, 1999) ultrapassando os recifes de coral, as florestas de mangal e até mesmo os
campos  de  produção  agrícola  intensiva  (Costanza  et  al.,  1997).  Além  de  constituírem
importantes zonas de alimentação e de funcionarem como nursery, de reduzirem o efeito das
ondas (Duarte, 2001) e de facilitarem a sedimentação de nutrientes e partículas (McGlathery
et  al.,  2007) estão a  ser  utilizadas  como bioindicadores  do estado trófico  e  ecológico de
sistemas lagunares  na Qualidade dos Elementos Biológicos (BQE) no âmbito da Diretiva
Quadro  Água (Decreto-lei n.º 77/2006, Diretiva 2000/60/CE; Goela  et al., 2009). Mas, em
todo o mundo, as pradarias marinhas estão ameaçadas e a sua área regride (Short e Wyllie-
Echeverria, 1996; Short et al., 2006; Waycott et al., 2009). Várias causas têm sido associadas
à redução das áreas deste tipo de habitats, desde as naturais (Campbell e McKenzie, 2004;
Short  et al.,  2006) até às de influência humana (Short e Wyllie-Echeverria, 1996; Short e
Burdick, 1996; Orth et al., 2006).
Portugal  situa-se  na  fronteira  entre  duas  Bioregiões  temperadas,  o  Atlântico  Norte  e  o
Mediterrâneo, existindo no nosso  país  apenas  três espécies de ervas marinhas,  a Zostera
marina, a Z. noltii e a  Cymodocea nodosa (Green e Short, 2003; Short  et al.,  2007).  De
acordo com o relatório  Red List of Threatened Species da IUCN (International Union for
Conservation of Nature), a situação destas plantas no nosso país é de declínio; as três espécies
têm o estatuto de “não preocupante” (Least Concern), mas com as populações de ambas as
espécies de Zostera em regressão (Short  et  al.,  2010). A OSPAR  (Convention for  the
Protection of the Marine Environment of the North-East Atlantic) inclui também as pradarias
de  Zostera e de  Cymodocea  na sua lista de habitats em risco ou em declínio em todos os
locais  de  ocorrência  na  Europa  (OSPAR,  2008).  A UNEP (United  Nations  Environment
Programme) em  colaboração  com  o WCMC  (World  Conservation  Monitoring Centre)
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classifica também as pradarias de Zostera e de Cymodocea na sua listagem de espécies com
necessidade de conservação (UNEP-WCMC, 2012).
Em Portugal, surgiram apenas nas últimas décadas, os primeiros estudos específicos sobre as
pradarias marinhas (Cunha et al., 2011). Na Ria de Alvor, está identificada apenas a presença
de Z. noltii (Salgado e Santos, 1986; Cunha, 1991; Cunha et al., 2011; Cunha e Serrão, 2011).
No ano de 1986, as manchas desta população ocupavam uma área de cerca de 19 600  m2
(Salgado e Santos, 1986), diminuindo em 1991, para 15 880 m2 (Cunha, 1991). Em 2009, a
cobertura de Z. noltii passou para 5 000 m2, significando uma redução de 75 % em 23 anos.
No  ano  de  2010  os  povoamentos  quase  desapareceram  por  completo,  soterrados  por
sedimentos arenosos (Cunha et al., 2011). Há quase 3 décadas que os povoamentos de ervas
marinhas  estão  em  declínio  na  Ria  de  Alvor,  embora  não  tenham  sido  efetuados
levantamentos após o quase desaparecimento total detetado em 2010. As principais causas do
desaparecimento de Z. noltii na Ria de Alvor têm sido apontadas como a perda de habitat com
dragagens, os aterros, as explorações de aquacultura, a eutrofização da água e a destruição
física das plantas com a colheita de bivalves e o pisoteio (Alexandre et al., 2005; Cunha et al.,
2011). 
1.2. Objetivos do estudo
Este estudo tem como objetivo principal estudar a evolução das manchas de Z. noltii na Ria de
Alvor, relacionando a sua variação espaço-temporal com as variações espaço-temporais dos
potenciais fatores de perturbação como dragagens e movimentação de solos, as explorações
de aquaculturas, porto e áreas relacionadas com atividades de navegação, usos dos solos entre
outros.
Como objetivos específicos pretende-se:
• atualizar a cartografia das manchas de ervas marinhas de Z. noltii.
• produzir uma ferramenta baseada em Sistemas de Informação Geográfica (SIG) que
compile a informação numa base cartográfica comum.
• comparar a evolução espacial das manchas ao longo do tempo.
• comparar a evolução espacial dos potenciais fatores de perturbação ao longo do tempo .
• identificar geograficamente os principais fatores que contribuíram para o declínio das
pradarias marinhas neste local.
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1.3. Hipóteses de investigação
Especificamente, neste estudo procura-se testar duas hipóteses: as pradarias da Ria de Alvor
estão em regressão contínua desde há cerca de três décadas; e o declínio tem tido origem




2.1.1. Classificação, distribuição e evolução
As  ervas  marinhas  são  plantas  com  raízes,  caules,  folhas,  flores,  frutos  e  sementes,  e
encontram-se  em substratos  de  areias  com  alguma  vasa,  nas  zonas  intertidal  e  subtidal,
podendo chegar aos 70 metros de profundidade (Short  et al., 2007). Cumprem o seu ciclo
biológico continuamente imersas em água salina com a floração e a polinização a ocorrerem
debaixo  de  água,  não  necessitando  do  contacto  com  o  ar.  As  ervas  marinhas  ocorrem
geralmente em manchas ou povoamentos mais ou menos extensos designados por pradarias
marinhas. As pradarias marinhas foram primeiramente classificadas como um ecossistema de
pleno  direito,  em  1973,  após  o  primeiro  International Seagrass Workshop, em  Leiden,
Holanda (Phillips e Milchakova, 2003).
Trata-se de um grupo de plantas angiospérmicas monocotilédoneas, da ordem Alismatales,
dispersas  por  12  géneros,  abrangendo  as  famílias  Cymodoceaceae,  Hydrocharitaceae,
Posidoniaceae, Zosteraceae e Ruppiaceae. Há alguma controvérsia sobre o número total de
espécies pertencentes a este grupo, mas de acordo com a literatura existirão entre 50 a 60
espécies reconhecidas como ervas marinhas (Green e Short, 2003; den Hartog e Kuo, 2006).
Estima-se que ocupem entre 300 000 a 600 000 km2 de extensão, ou seja, apenas 0,2 % da
área total dos oceanos (Duarte e Cebrián, 1996), ocupando habitats costeiros, estuarinos e
lagunares  em todos os oceanos com exceção do Oceano Antártico  (Green e  Short, 2003;
IUCN, 2011). Dez géneros de ervas marinhas estão distribuídos no hemisfério norte e outros
dez no hemisfério sul (Short et al., 2007). A maior diversidade de ervas marinhas ocorre em
mares tropicais, com sete géneros, enquanto que nos mares temperados é de apenas cinco
(McCoy e Heck, 1976). As ervas marinhas concentram-se nos hotspots do Indo-Pacifico e da
América Central e Caraíbas, com ¾ do total das espécies ocorrendo no Velho Mundo e o
restante no Novo Mundo (Green e Short, 2003; IUCN, 2011). 
Considera-se  a  evolução  das  ervas  marinhas  como  pantropical,  com  as  suas  origens  a
remontarem ao período Cretáceo, à cerca de 130-120 milhões de anos  (Janssen e Bremer,
2004), quando o Oceano Tethys separava os continentes Gondwana e Laurasia, possibilitando
um corredor oceânico à volta de todo o globo (Tozer, 1989; Chen et al., 2012) entre os 30º N
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e  o  equador.  Durante  este  período  geológico,  tanto  a  atmosfera  como  os  oceanos
apresentavam  temperaturas,  concentrações de dióxido de carbono (CO2) (Otto-Bliesner &
Upchuch, 1997; Berner, 1990; Erbacher et al., 2001; Zeebe, 2001) e salinidades mais elevadas
do que no tempo presente (Brady et al., 1998).
2.1.2. Ecologia
Regra geral, as ervas marinhas possuem uma estrutura anatómica bastante simples. Todas as
ervas marinhas possuem rizomas bastante desenvolvidos, normalmente sob o substrato. As
raízes desenvolvem-se nos rizomas e também nos  rebentos. A componente rizomática pode
estender-se  alguns  metros  em  profundidade  no  sedimento  e  é  onde  as  ervas  marinhas
armazenam as suas reservas nutricionais (Taiz e Zeiger, 1991; van Lent et al., 1991; Auby e
Labourg, 1996; Vermaat e Verhagen, 1996). As folhas são geralmente em forma de fita, planas
ou cilíndricas, maleáveis e sem estomas e numa determinada espécie podem chegar a atingir
os sete metros de comprimento (Aioi et al., 1998). A maioria das ervas marinhas são dioicas.
Nas ervas marinhas todos os tecidos têm uma característica anatómica essencial à adaptação
ao meio aquático, o aerênquima. Trata-se de um tecido parenquimatoso especializado para
conter ar, que ajuda os rebentos e as folhas a flutuarem e a manterem-se eretos, e as raízes e
os  rizomas  a  desenvolverem-se  em  solos  hídricos  e  anóxicos  (Evans,  2003).  As ervas
marinhas têm outra capacidade adaptativa ao ambiente, capturando os nutrientes inorgânicos
tanto  do  sedimento  pelas  raízes,  como  da  coluna  de  água  através  das  folhas  (McRoy e
Barsdate, 1970; Iizumi  et al., 1982;  Thursby e Harlin, 1982, 1984; Short e McRoy, 1984;
Stapel et al., 1996; Pedersen et al., 1997; Terrados e Williams, 1997; Lee e Dunton, 1999b;
Gras et al., 2003; Nielsen et al., 2006). 
Constituídas  por  módulos,  crescem  de  forma  clonal,  com  o crescimento  vegetativo a
desempenhar um mecanismo muito comum nestas plantas como forma de ocupação do espaço
e de mitigação da herbivoria (Tomasko e Dawes, 1989a, b; Pedersen e Borum, 1993). Há
espécies  de  ervas  marinhas  anuais  e  outras  perenes.  Contudo,  a reprodução  sexual,  com
germinação de sementes e desenvolvimento de novas plantas não é um evento frequente, mas
esporádico (Olesen e Sand-Jensen, 1994b; Duarte et al., 2005a).
O crescimento e sobrevivência destas plantas é naturalmente condicionado por fatores físicos,
químicos e biológicos.  As condicionantes físicas são a radiação solar  (Backman e Barilotti,
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1976; Dennison e Alberte, 1982, 1985; Markager e Sand-Jensen, 1992; Dennison et al., 1993),
a  transparência  (Harlin  e  Thorne-Miller,  1981;  van Montfrans  et  al.,  1984;  Borum, 1985;
Giesen  et al.,  1990; Tomasko e Lapointe,  1991; Wear  et al.,  1999; Nielsen  et al.,  2002b;
Haxwell  et al., 2003), a temperatura (Barber e Behrens, 1985; Marsh et al., 1986; Bulthuis,
1987; Herzka e Dunton, 1997; Masini e Manning, 1997), a salinidade (Phillips et al., 1983;
Goubin  e  Loqués,  1991;  Loqués  et  al.,  1990;  Alexandre  et  al.,  2006),  a  profundidade
(Dennison e Alberte, 1982, 1985; West, 1990; Duarte, 1991; Olesen e Sand-Jensen, 1993;
Abal et al., 1994; Philippart, 1995; Olesen et al., 2002), as correntes de água (Fonseca et al.,
1983; Williams e Heck, 2001; Schanz e Asmus, 2003; Peralta et al., 2006), a intensidade dos
ventos  preponderantes  (Patriquin,  1975;  Fonseca  et  al.,  1983;  Marbà  e  Duarte,  1995)  e
também a composição do substrato (sedimento) (Short, 1987; Short et al., 1990; Fourqurean
et al., 1992; Kraemer e Mazzella, 1999; Lee e Dunton, 1999a; Koch et al., 2001; Nielsen et
al.,  2006; Lee  et al.,  2007).  Os fatores  químicos  englobam a disponibilidade de oxigénio
(Hauxwell  et al., 2001; McGlathery  et al., 2007)  e de matéria orgânica  (Opsahl e Benner,
1993; Ziegler e Benner, 1999; Holmer e Olsen, 2002), concretamente compostos de azoto (N),
carbono (C) e fósforo (P) (Beer, 1989; Duarte, 1990; Pérez-Lloréns e Niell, 1993; Fourqurean
et al., 1997; Lee e Dunton, 1999b; Alexandre, 2011), com o N e o P a serem ambos elementos
limitantes das macrófitas marinhas (Duarte, 1990; Johnson et al., 2006). Os fatores biológicos
limitantes são a herbivoria e a competição por nutrientes e espaço (Thayer et al., 1984; Heck e
Valentine, 1999,  Welsh  et al.,  2000;  Nielsen  et al.,  2002a, b; Peralta  et al.,  2003,  Heck e
Valentine, 2006).
2.1.3. Serviços proporcionados
O contributo das pradarias marinhas para a produtividade dos oceanos,  tem sido global e
progressivamente reconhecido nos últimos 50 anos (Duarte e Chiscano, 1999; Heck  et al.,
2008; Short  et al.,  2011).  O  valor económico destes serviços está estimado na ordem dos
$US 19 004 ha-1 ano-1 (Costanza et al., 1997). 
As ervas marinhas desempenham um papel primordial como produtores primários, sendo as
pradarias marinhas os sistemas autotróficos mais produtivos do planeta (Duarte e Chiscano,
1999). Apresentam uma alta taxa de produção de biomassa, o que implica uma elevada taxa
de produção de  oxigénio.  São  responsáveis  por  10  % do total  da produção primária  dos
oceanos (Duarte e Cebrián, 1996). Devido à sua estrutura tridimensional, as pradarias são o
substrato de inúmeras algas epífitas que poderão constituir entre 25 a 45 % do total da flora de
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algas de uma pradaria marinha (Williams e Heck, 2001) e contribuir  em igual medida ou
superior  para  a  produção primária  total  das  pradarias  marinhas  (Morgan e Kitting,  1984;
Mazella e Alberte, 1986). 
Do carbono total armazenado pelas pradarias marinhas, cerca de 90 % encontra-se na parte
subterrânea (Fourqurean et al., 2012). Como os rizomas não são predados, esta biomassa pode
permanecer  por  milénios  nesses  sedimentos  (Serrano  et  al.,  2011), contribuindo  para  o
sequestro  de  carbono  nos  sedimentos  oceânicos  (Duarte  et  al.,  2005b;  Nellemann  et  al.,
2009).  No Mar Mediterrâneo foram encontrados espécimes de  P. oceanica com depósitos
sedimentares de mais de 11 metros de profundidade, com quase 5 700 anos idade (lo Iacono
et al., 2008). A contribuição para o sequestro de carbono foi estimada recentemente e assume-
se que ronde entre os 9,8 e os 19,8 Pg C, representando cerca de 20 % do carbono total
sequestrado  pelos  oceanos  (Fourqurean  et  al.,  2012).  Este  valor  assemelha-se  ao  valor
combinado dos sapais e floresta de mangal, estimado em cerca de 10 Pg de C cada (Chmura
et  al.,  2003).  Têm inclusive  a  função de reter,  bio-acumular  e  sequestrar  metais  pesados
durante  longos  períodos  de  tempo,  incorporando-os  através  das  folhas  e  das  raízes  e
conservado-os nos sedimentos (McRoy e Barsdate, 1970; Thursby e Harlin, 1982; Iizumi et
al., 1982; Serrano et al., 2011). 
As ervas marinhas atuam como amortecedores à ação  das ondas (Duarte, 2001), filtram os
nutrientes e os contaminantes tanto da água como do sedimento, estabilizam a retenção de
partículas nos sedimentos resultando na melhoria da qualidade de água (McGlathery  et al.,
2007) e contribuem para a redução da erosão costeira (Duarte, 2004; McKenzie, 2007). São
importantes  fixadoras  de  areias  e  de  sedimentos  aluvionares  quando  constituem extensas
pradarias (Widdows et al., 2008). A amortização da ação das ondas resulta em parte da forma,
da quantidade e do tamanho das folhas das ervas e da altura da coluna de água (Peterson et
al., 2004). A fricção do fluxo de água com as folhas, em toda a extensão da componente foliar
das ervas marinhas (copa),  reduz a intensidade das correntes marinhas, diminuindo-lhes a
velocidade e o transporte de massa,  resultando no aumento da sedimentação de pequenas
partículas e no aumento da transparência da água (Fonseca  et al., 1982, 1983; Ackerman e
Okubo, 1993). Esta capacidade deve-se não só à estrutura física das folhas mas também aos
inúmeros organismos que se desenvolvem nas folhas  e  no sedimento,  alimentando-se por
filtração  ou  por  captura  ativa  dessas  partículas  orgânicas  em  suspensão  (Howard,  1982;
Peterson e Heck, 1999, 2001; Tomas et al., 2005; Loïc, 2011). Ao aumentar a transparência da
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água surgem condições para que as próprias ervas marinhas e outros organismos produtores se
desenvolvam, como macroalgas, o que por sua vez melhora ainda mais a transparência e a
qualidade da água (Howard, 1982; Tomasko e Lapointe, 1991).
As pradarias marinhas produzem imensas quantidades de detritos orgânicos, quando as folhas,
flores e sementes chegam ao fim da sua vida, e caiem ou são arrancadas à planta-mãe por
ventos e ondulação fortes. Vinte e cinco por cento do total das folhas quebradas pelas ondas
ou que morrem e caiem naturalmente, acumulam-se nas praias reduzindo o impacto da ação
das ondas, com um significativo auxílio na proteção da erosão da orla costeira. Acabam além
disso por fertilizar as orlas costeiras, estuarinas e dunares, estimulando a biodiversidade da
flora e de organismos detritívoros e consumidores (Duarte, 2004). A fauna detritívora que se
alimenta destes resíduos serve por sua vez de alimento a outros organismos. Estes resíduos
orgânicos das ervas marinhas chegam através das correntes marinhas e oceânicas aos fundos
marinhos,  propulsionado  também  aí  uma  importante  cadeia  detritívora  (Wolff,  1976;
Suchanek et al., 1985). 
As  pradarias  marinhas  fornecem a  pequenos  invertebrados  proteção  em relação  aos  seus
predadores. Essa proteção é tanto maior quanto maior for a quantidade, a forma e o tamanho
das folhas (Orth  et al.,  1984). A função de proteção parece desempenhar um papel muito
importante  no  que  diz  respeito  aos  juvenis  que  procuram  as  pradarias  marinhas  como
nurseries (Williams e Heck, 2001; Heck et al., 2003). Contudo, a copa das pradarias marinhas
também beneficiam os  predadores de emboscada,  como por exemplo,  os cavalo-marinhos
(Hippocampus  spp.)  que utilizam a  proteção  oferecida  pelas  ervas  marinhas  para  predar
pequenos moluscos, vermes, crustáceos e plâncton que aí habitam (James e Heck, 1994). 
As  pradarias  marinhas  suportam abundantes  populações  de  invertebrados  e  de  peixes  de
pequenas dimensões (Orth et al., 1984; Virnstein e Curran, 1986; Hall e Bell, 1988; Sogard,
1989; Heck et al., 2003). Estes ecossistemas estão identificados como locais de desova e de
crescimento de crustáceos, peixes, bivalves e gastrópodes, entre outros organismos (Duarte,
2001).  Nagelkerken e colegas (2000,  2001) observaram que das espécies de peixes de coral
com importante  valor  comercial,  a  maioria  escolhia  como  nurseries  vários  biótopos  em
simultâneo, como as pradarias marinhas, os mangais e os recifes de coral. Guidetti e Bussotti
(2000 e 2002) observaram numa pradaria marinha 23 espécies de peixes de oito famílias,
como a Atherinidae, a Labridae e a Sparidae que aí se reproduziam e alimentavam. Scaridae,
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Siganidae, Lethrinidae e Mullidae foram identificados em pradarias tropicais (de la Torre-
Castro e Rönnbäck, 2004). Até as poliquetas usam as flores de ervas marinhas como nursery
(Helling-Armonies, 1988).
Vários animais alimentam-se quase exclusivamente de ervas marinhas como a salema (Sarpa
salpa)  (Havelange  et  al.,  1997),  o  dugongo  (Dugong  dugon)  (Heinsohn  et  al.,  1977),  o
manatim  (Trichechus  inunguis)  e  a  tartaruga-verde  (Chelonia  mydas)  (Williams  e  Heck,
2001).  Outros  alimentam-se  ocasionalmente  ou  sazonalmente  como  o  ganso  (Branta
bernicla), o pato (Anas penelope) (Vermaat e Verhagen, 1996), o cisne negro (Cygnus atratus)
(dos Santos  et  al.,  2012),  a  capivara (Hydrochaeris  hydrochaeris) (Creed,  2004) e  até  os
esquilos da Califórnia (Spermophilis beecheyi) que se alimentam na praia de folhas soltas de
Z. marina (Roest,  1993).  Também as sementes são predadas (Nakaoka, 2002; Orth  et al.,
2002). Outros animais oportunistas, como ouriços e caracóis marinhos (Helling-Armonies,
1988; Heck e Valentine 1995; Valentine  et al., 1997) podem tornar-se, por vezes, bastante
nefastos  na  manutenção  da  densidade  de  algumas  pradarias  marinhas  (Valentine  e  Heck,
1991).  Os  bivalves apresentam  melhor  desenvolvimento  quando  instalados  em  pradarias
marinhas  (Cavanaugh, 1983; Fisher e Hand, 1984; Anderson, 1995;  Peterson e Heck, 1999,
2001; van  der  Heide  et  al.,  2012).  Os  Gammarida  alimentam-se essencialmente  de  algas
epífitas ubíquas nas pradarias marinhas (Zimmerman et al.,  1979; Howard, 1982), enquanto
predadores de maiores dimensões como as raias (Dasyatis  americana) e os tubarões-tigre
(Galeocerdo  cuvier)  caçam  as  suas  presas  essencialmente  no  perímetro  das  pradarias
marinhas (Valentine et al., 1994; Heithaus et al., 2002).
As pradarias marinhas prestam ainda outros serviços, conforme o local do planeta e o estado
de  desenvolvimento  económico  dessa  região.  Nalgumas  comunidades  humanas,  as  ervas
marinhas são usadas como adubo para os terrenos agrícolas (de la Torre-Castro e Rönnbäck,
2004). São também utilizadas como alimento para os humanos (Felger e Moser, 1973, 1976;
Valencia  et al., 1985) e para o gado, e como remédio tradicional. São utilizadas por alguns
pescadores como material para construção de sistemas de captura de peixes, mas também
como um serviço de informação, com estas plantas a indicarem a direção e intensidade das
correntes, e a servirem de indicativo de alterações climáticas sazonais importantes através de
como as folhas soltas na água arrojam às praias. Em culturas animistas, as ervas marinhas têm
inclusive  uma  ligação  profunda  ao  mundo  sobrenatural  e  espiritual  funcionando  como
talismãs  e  amuletos  (de  la  Torre-Castro  e  Rönnbäck,  2004,  Lauer  e  Aswani,  2010;
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Newmaster et al., 2011).
2.1.4. Situação atual das pradarias marinhas
Estão bem documentadas  as  perdas  de áreas  de  pradarias  marinhas  em muitos  ambientes
costeiros (Short e Wyllie-Echeverria, 1996; Short  et al., 2006; Waycott  et al.,  2009). Uma
estimativa conservadora, indica que a área perdida de pradarias por ano será de cerca de 1,5
%, com 29 % das pradarias existentes  no princípio do séc.  XX atualmente desaparecidas
(Waycott et al., 2009).
A destruição e a perda de pradarias marinhas tem sido relacionada frequentemente com causas
naturais, como por exemplo a wasting disease, a herbivoria (den Hartog, 1987; Short  et al.,
1987), as tempestades extremas (Patriquin, 1975; Fonseca et al., 1983; Marbà e Duarte, 1995;
Campbell  e  McKenzie,  2004)  e  as  alterações  e  episódios  climáticos  (Short  et al.,  2006;
Cardoso et al., 2008). A wasting disease foi uma doença, que dos anos 30 a 40 do século XX,
dizimou  a  maioria  das  pradarias  marinhas  na  Europa  e  no  Pacífico,  com  repercussões
dramáticas nos ecossistemas e na economia humana. As pradarias só recuperaram nos anos 60
e alguns locais nunca recuperaram de todo as suas populações de ervas marinhas. Esta doença
voltou a surgir nos anos 80 com menores consequências. Julga-se que a wasting disease seja
uma infeção causada por um micro-organismo protista identificado como Labyrinthula  spp.
(Short et al., 1987; Ralph e Short, 2002, Garcias-Bonet et al., 2011).
Mas é a expansão da população humana, com as mudanças drásticas no uso dos solos e a
consequente eutrofização dos ambientes aquáticos (Giesen  et al.,  1990; McGlathery et al.,
2007;  Freeman  et  al.,  2008)  que  tem  sido  considerada  como  a  causa  principal  do
desaparecimento destes ecossistemas a nível global (Short e Wyllie-Echeverria, 1996; Short e
Burdick, 1996; Orth et al., 2006). O acréscimo de dragagens e de aterros, os danos associados
com  a  sobreexploração  de  recursos  costeiros  sedimentares  (Erftemeijer  e  Lewis, 2006),
piscatórios  (revisto  por  Tudela,  2004)  e a  construção  na  linha  de  costa são  também
considerados como causas para a redução dramática na distribuição das ervas marinhas (Short
e  Burdick,  1996).  Mesmo as atividades náuticas,  são prejudiciais,  devido às embarcações
motorizadas  (Zieman,  1976;  Koch,  2002;  Engeman  et  al.,  2008)  e  às  âncoras  quando
fundeadas em leitos com pradarias marinhas (Williams, 1988; Walker et al., 1989; Francour et
al., 1999; Milazzo et al., 2004).
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Alguns autores consideram a eutrofização, com a redução de incidência solar e a perda de
transparência e de qualidade da água como um dos fatores principais no desaparecimento das
pradarias  marinhas  (Backman e Barilotti, 1976; Giesen  et al.,  1990;  Baden  et al., 2003),
devido à toxicidade química e ao enriquecimento de nutrientes da coluna de água (Burkholder
et al., 1992; Marbà et al., 1996; Nielsen et al., 2002b; Cabaço et al., 2007, 2008). Além disso,
o excesso de nutrientes  causa um crescimento anormal de algas  epífitas  que por sua vez
reduzem a quantidade de luz disponível impedindo as pradarias de proliferar (Twilley et al.,
1985; Williams e Ruckelshaus,  1993; Hauxwell  et al., 2001, 2003, 2005; McGlathery et al.,
2007; Kennish  et al.,  2007). Outros estudos começam a relevar também a importância do
excesso de sedimentação no soterramento e consequente mortalidade das plantas (Manzanera
et  al., 1998;  Cabaço  e  Santos,  2007).  Os  compostos  químicos  presentes  na  água  e  nos
sedimentos, como pesticidas, inseticidas e herbicidas, são também apontados como um fator
preocupante para a manutenção das pradarias marinhas (Haynes  et al., 2000;  Fourqurean e
Cai, 2001).
A restauração deste tipo de ecossistemas é extraordinariamente dispendiosa, oscilando entre
os US$ 9 000 e os US$ 680 000 h-1 ano-1, dependendo da região biogeográfica, da espécie e do
método escolhido (Spurgeon, 1998). E a restauração de uma pradaria de ervas marinhas só
será bem sucedida se os fatores de perturbação e de stress forem eliminados ou reduzidos para
níveis toleráveis por toda a biocenose (Björk et al., 2008). 
É,  então,  fundamental  desenvolver  estratégias  de  monitorização,  de  preservação  e  de
manutenção  das  pradarias  marinhas.  A compreensão  da  diversidade,  da  regulação  e  da
influência das ervas marinhas nas funções do ecossistema é um objetivo importante na gestão
sustentável  destes  ecossistemas  chave  (Duarte,  2001).  No  processo  de  gestão  é  essencial
cartografar e contabilizar os locais com existência de ervas marinhas, além das áreas que se
apresentem como potencial  habitat  para as ervas marinhas. Estas áreas potenciais poderão
incluir locais onde se sabe terem existido populações de ervas marinhas no passado mas que
nas quais estas se encontram atualmente desaparecidas (Short e Wyllie-Echeverria, 1996). 
A adoção de programas de monitorização contínua como por exemplo “Adote uma pradaria
marinha”, SeagrassNet e Seagrass-Watch são cruciais para fundamentar as opções de gestão e
adaptar procedimentos futuros (McKenzie  et al.,  2001; Short  et al., 2006).  Nesse sentido,
aproveitando as sinergias das populações locais para a proteção de algo que é parte integrante
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da sua cultura e modo de vida, têm surgido planos de monitorização e restauração, alguns
através de transplante de ervas marinhas com recurso a ações de voluntariado (McKenzie et
al.,  2001;  Short  et  al., 2006).  A maioria  destes  programas  apresentam  online os  seus
resultados  e  permitem  o  download de  inúmeros  documentos  relacionados  com  a
monitorização e as técnicas de transplante, de gestão e de conservação destes ecossistemas
(Fonseca et al., 1998; Borum et al., 2004; CEN, 2005; Dale et al.,  2007; Björk et al., 2008;
McKenzie  et  al.,  2010;  Oceana,  2010;  di  Carlo e  McKenzie, 2011; Hiscock  et  al.,  2011;
UNEP, 2011).
2.2. Zostera noltii Hornemann
2.2.1. Classificação, distribuição e evolução
Z. noltii é encontrada no Oceano Atlântico desde a costa sul da Escandinávia até à costa da
Mauritânia,  incluindo  nas  ilhas  de  Cabo  Verde  e  das  Canárias,  nos  Mares  Mediterrâneo,
Báltico, Negro e até nos Mares Aral e Cáspio, atualmente mares fechados, atestando a sua
ancestralidade  (Short  et  al.,  2010).  Estabelece-se  em  zonas  costeiras,  estuários  e  lagoas
costeiras até 10 metros de profundidade, do patamar intertidal ao subtidal (Green e Short,
2003). É normalmente uma planta perene, podendo se encontrar colónias anuais em virtude do
stress ambiental quando ocorrem no intertidal superior (Tomlinson e Posluzny, 2001).
Em Portugal  toma vários  nomes  como cirgo,  musgo,  seba  ou  sebarrinha  e  constituía  no
passado, juntamente com outras ervas marinhas e macroalgas, o moliço apanhado na Ria de
Aveiro (Biorede, 2013).  No sistema APG II (Angiosperm Phylogeny Group), implementado
em 2003, passou a ser catalogada na ordem Alismatales (substituindo a ordem Najadales),
família Zosteraceae e género Zostera  (Stevens, 2001; Li e Zhou, 2009; APG, 2009; Guiry,
2012).  Existem  na  bibliografia  referências  a  sinónimos  como  Z.  nana Roth  1827 e
Nanozostera noltii (Tomlinson e Posluzny, 2001; den Hartog e Kuo, 2006; Barnes, 2010).
A família Zosteraceae terá começado a diferenciar-se há cerca de 100 milhões de anos atrás.
Os sub-géneros de Zostera surgiram entre os 33 milhões de anos (Kato et al., 2003) e os 23,3
milhões de anos (Coyer et al., 2013). O episódio glaciar ocorrido há 22 000-18 000 anos atrás,
terá  desempenhado um papel  crucial  na  distribuição  geográfica  atual  de  Z.  noltii,  com a
consequente recolonização de habitats, após o recuo das glaciações (Coyer et al., 2004).
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2.2.2. Ecologia
A planta tem pequenos grupos de 2 a 5 folhas em rebentos inseridos em rizomas horizontais.
Cada rizoma suporta vários rebentos foliares em pequenos caules separados por segmentos de
rizoma. As folhas têm entre 0,5 e 2 mm de largura e de 5 a 25 cm de comprimento.  Os
rizomas horizontais têm de envergadura entre 0,5 a 2 mm e cada segmento de rizoma pode ter
entre 5 a 35 mm de comprimento. Não têm rizomas verticais. Cada individuo de Z. noltii tem
ambas as flores masculinas (4 a 6) e femininas (4 a 6). As sementes (4 a 6) com flutuabilidade
negativa estão protegidas por espatas e têm apenas 1,5 a 2 mm de comprimento (den Hartog,
1970; Green e Short, 2003).
A  Z.  noltii é  uma planta  eurihalina,  com a  capacidade  de  tolerar  grandes  amplitudes  de
salinidade  (25-51  psu)  (Green  e  Short,  2003;  Fernández-Torquemada  e  Sánchez-Lizaso,
2011). A temperatura máxima da água do mar que limita a sobrevivência de  Z. noltii é de
38º C (Massa et al., 2008). Esta espécie demonstra sazonalidade no crescimento, com maior
biomassa no verão e menor no inverno (Pérez-Lloréns e Niell, 1993) com a variação sazonal
de biomassa a  dever-se a  oscilações  na densidade dos  rebentos  e não no tamanho destes
rebentos (Vermaat e Verhagen, 1996) .
Z. noltii é uma espécie pequena, com capacidade de rápido crescimento vegetativo, fenótipo
bastante  plástico,  com  grande  capacidade  de  adaptação  a  alterações  ambientais  e  de
recuperação  a  distúrbios  e  a  perturbações  no  habitat.  Esta  espécie  demonstra  ter  grande
capacidade de ramificação, com elevado crescimento e alongamento dos rizomas, resultando
num rápido crescimento dos clones (Vermaat et al., 1987; Marbà e Duarte, 1998; Kraemer e
Mazzella, 1999; Peralta, 2000; Cabaço et al., 2005, 2009). Calcula-se que haja clones de Z.
noltii que poderão ter 59 anos de idade, com base na taxa de crescimento dos rizomas (Coyer
et al., 2004).
Há diferenciação na morfologia, na fisiologia e no conteúdo de nutrientes das plantas de Z.
noltii ao longo da profundidade. Ao habitarem zonas subtidais e intertidais, estão sujeitas a
grandes oscilações nas condições ambientais. No subtidal, existem condições ótimas de luz
para o crescimento máximo (Peralta et al., 2002). Conseguem também, melhor acessibilidade
aos nutrientes sedimentares e na coluna de água, devido ao maior hidrodinamismo e a maiores
períodos de tempo de imersão na água. Assim, as plantas desenvolvem folhas mais largas e
longas, enquanto os rizomas não se desenvolvem particularmente, porque os nutrientes estão
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facilmente disponíveis. As folhas apresentam valores baixos de N e P comparativamente às do
intertidal, por terem uma taxa de crescimento e fotossíntese mais elevados (Silva e Santos,
2003). Contudo, nesta zona haverá maior quantidade de algas epífitas e outras espécies de
ervas marinhas, a competir diretamente por nutrientes e por radiação solar (van Lent  et al.,
1991; Cabaço et al., 2009).
No intertidal, as plantas estão sujeitas a longos períodos de dissecação, com luz muito acima
do ótimo (Peralta et al., 2002), sedimentos mais porosos e com menos nutrientes, maior ação
das  ondas  (Koch,  2001)  mas  menor  quantidade  de  epífitas  competitivas.  Aqui,  as  folhas
apresentam menor  tamanho,  com os  rizomas  a  crescerem e  a  ramificarem bastante  mais
(Peralta,  2000),  de  forma  a  poderem  encontrar  os  parcos  nutrientes,  garantir  melhor
ancoragem ao substrato e permitir resistência à dissecação, através da acumulação de reservas
de nutrientes nos rizomas (van Lent et al., 1991; Auby e Labourg, 1996; Cabaço et al., 2009).
No patamar intertidal  a dissecação é o fator  limitante  (Leuschner  et  al.,  1998)  ocorrendo
adaptações morfológicas e fisiológicas de modo a resistir a esta perturbação cíclica. As folhas
tornam-se menores  e mais esguias,  secam e caiem mais  rapidamente e reduz-se a  rigidez
estrutural (Boese et al., 2003, 2005; Shafer et al., 2007).
Esta espécie apresenta também diferenças no crescimento clonal, essencialmente no tamanho
e na longevidade do clone, conforme o patamar tidal em que se encontre. O padrão emergente
aparenta ser:  pequeno tamanho e reduzida longevidade do clone no intertidal;  e clone de
dimensão grande e vida longa no subtidal. Este padrão está relacionado com as características
ambientais  do habitat,  com a arquitetura clonal  das pradarias marinhas  a  ser  influenciada
fortemente pelas perturbações do sistema, como a desidratação, a luminosidade intensa e a
predação a repercutir-se em alterações na morfologia, na fisiologia e até na forma de vida das
ervas,  mudando  de  perene  para  anual,  como  acontece  também noutras  espécies  vegetais
(Harrison, 1979; Keddy, 1987; Tomlinson e Posluzny, 2001; Hu et al., 2003; Zipperle et al.,
2009).
A velocidade da corrente a que estas plantas estão sujeitas também afeta a sua arquitetura
estrutural. Plantas de Z. noltii sujeitas a perturbação hidrodinâmica moderada (velocidades na
ordem dos 0,35 m s–1) apresentam um sistema de rizomas maior, permitindo uma ancoragem
mais resistente; uma componente verde mais alongada e volumosa, com menor possibilidade
de quebra de rebentos; e um menor ratio entre as partes acima e abaixo do sedimento (Peralta
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et  al.,  2006).  As  correntes  muito  fortes  restringem o crescimento  e  a  densidade  foliar,  a
extensão e a distribuição das pradarias marinhas desta espécie (Schanz e Asmus, 2003).
Em Portugal, a época de floração e de frutificação pode prolongar-se de março a novembro
(Alexandre et al., 2005), período muito mais longo do que nos Países Baixos (junho-outubro,
Hootsmans  et  al.,  1987),  em  França  (junho-setembro)  (Auby  e  Labourg,  1996)  ou  no
Mediterrâneo (maio-agosto) (Loqués et al., 1988; Curiel et al., 1996). O surgimento de flores
é afetado pela temperatura, a salinidade da água e o fotoperíodo (Loqués et al.,1988), sendo
sugerido  que  a  composição  do  próprio  sedimento  onde as  plantas  estão  alojadas,  poderá
também  desempenhar  um  fator  importante  nesse  processo  (Alexandre  et  al.,  2005).  As
sementes ao serem libertadas das espatas afundam-se (Loqués et al., 1988), com a germinação
a  ser  despoletada  pela  baixa  salinidade  (Goubin  e  Loqués,  1991;  Loqués  et  al.,  1990;
Alexandre  et  al.,  2006).  Estas  condições  poderão  ocorrer  após  fortes  chuvadas,  ou  em
estuários e lagunas, em regime de maré baixa (Auby e Labourg, 1996; Alexandre et al., 2006).
Outros  estudos  evidenciaram as  temperaturas  locais  da  água  elevadas  (Hootsmans  et  al.,
1987; Buia e Mazzella, 1991), mas também a escarificação do tegumento da semente como
fatores cruciais para que a germinação ocorra (Loqués et al., 1990).
2.2.3. Serviços proporcionados
A produtividade primária das comunidades de Z. noltii é alta, com valores entre 0,09 e 0,40 g
C  m–2 h–1 e  são  considerados  sistemas  altamente  autotróficos,  com  ratios de
produtividade/respiração entre 1,64 e 2,82 (Welsh et al., 2000). 
Z. noltii produz compostos fenólicos (ácido zostérico, ác. rosmarínico e ác. cafeíco) como
forma  de  proteção  conta  a  herbivoria  e  de  outros  patogéneos  (Achamlale  et  al.,  2009;
Grignon-Dubois  et  al.,  2011).  Apesar  disso,  inúmeros  organismos  alimentam-se  destas
plantas, como peixes, gastrópodes, equinodermes, aves,  etc. (Jacobs  et al., 1981; Vermaat e
Verhagen, 1996; Havelange et al., 1997; Nacken e Reise, 2000). Outras espécies de bivalves,
de  peixes  e  de  crustáceos  utilizam as  pradarias  marinhas  destas  espécie  como  nursery e
refúgio (Fisher e Hand, 1984; Peterson e Heck, 1999, 2001; van der Heide et al., 2012).
Cada  rebento  produz  ao  longo  do  seu  ciclo  de  vida  várias  folhas,  que  morrem  e  são
substituídas por outras novas folhas. Por ano, esta planta pode produzir por rebento cerca de
30 folhas, o que constitui uma importante exportação de nutrientes para outros locais e uma
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importante barreira contra a erosão costeira e dunar ao acumularem-se nas praias (Duarte,
2004). Uma grande biomassa de organismos detritívoros alimenta-se destas folhas mortas,
reciclando grande parte dos nutrientes dentro dos ecossistemas locais (Auby e Labourg, 1996;
Machás et al., 2006). 
A capacidade de amortização da ação das ondas e das correntes marinhas é considerável dado
o pequeno tamanho desta planta.  Esta função é conseguida através duma densidade foliar
máxima,  observando-se  uma  redução  de  40  %  na  velocidade  máxima  das  correntes  na
proximidade da copa. Fomentam, deste modo, a sedimentação de partículas, restringindo o
movimento  de  areias  e  vasas  e  contribuindo  contra  a  erosão  do  sedimento  onde  estão
instaladas. Este efeito está também diretamente relacionado com a velocidade do fluído: a
redução  da  velocidade  pelas  ervas  é  maior  quando  a  velocidade  da  corrente  marítima  é
substancial, não havendo ressuspensão de sedimento quando a velocidade do fluido se torna
ínfima (Widdows et al., 2008). 
2.2.4. Declínio da pradaria marinha na Ria de Alvor
As pradarias de  Z. noltii são sensíveis à eutrofização das águas e à consequente redução de
exposição solar (van Lent et al., 1991; Short e Burdick, 1996; Bernard et al., 2007; Cabaço et
al., 2007, 2008; Cardoso et al., 2008; Cunha et al., 2011), situações presentes na Ria de Alvor
no passado recente (Marques e Romariz, 1989; MA, 1999; MAOT, 2000). 
A atividade de recolha manual de bivalves como aquela que é exercida na Ria de Alvor, é
considerada uma causa do desaparecimento das pradarias marinhas  (Cunha  et al., 2011). A
perturbação do sedimento, com a destruição das plantas e rizomas em grande escala e por
longos períodos, favorece a fragmentação das pradarias e impede a recuperação das plantas. O
pisoteio é também uma causa de declínio (Cabaço et al., 2005).
A dragagem do canal de navegação, no ano de 1990, na Ria de Alvor até junto à Vila de Alvor
e o consequente aterro das areias e vasas sobre o cordão dunar a leste da barra de Alvor, foi
talvez  o  acontecimento  recente  (desde  1986)  com  maior  impacto  na  pradaria  marinha
existente nesta lagoa. As dragagens retiraram todo o sedimento, destruindo todas as manchas
da pradaria localizada junto a esta vila piscatória. 
17
A sedimentação excessiva do substrato é também uma causa de regressão desta população.
Devido ao seu pequeno porte e por não possuir rizomas verticais, as plantas desta espécie têm
baixa tolerância tanto à erosão do substrato como à cobertura por areias e outros sedimentos,
resistindo  apenas  a  soterramentos  ligeiros,  no  máximo  de  4  a  8  cm  de  altura.  Se  a
sedimentação for intensa e persistente (superior a 2 semanas) a planta não recupera e morre
(Cabaço e Santos, 2007).
2.3. Área de estudo
A Ria de Alvor é um complexo sistema estuarino lagunar costeiro (Freitas, 1996; Duarte  et
al., 1999) situado na Baía de Lagos, entre as cidades de  Lagos e de  Portimão, no  sul de
Portugal, entre as latitudes 37º 15' N e 37º 11' N e as longitudes 8º 64' W e 8º 58' W. A bacia
hidrográfica abrange uma área de cerca de 257 km2 (CCDRA, 2004), com uma área húmida
de 3,3 km2 (Dias, 1993) e de 1  817 ha segundo a Comissão  de  Coordenação  e
Desenvolvimento Regional do Algarve (CCDRA, 2004).
Quatro ribeiras desaguam neste sistema; as Ribeiras de Odeáxere, de Arão, do Farelo e da
Torre. Todas elas nascem na Serra de Monchique, situada a norte da Ria. São cursos de água
onde ocorrem cheias com alguma frequência, sempre que se verificam precipitações intensas
na  Serra  de  Monchique.  Tal  deve-se  ao  acentuado  declive  do  trecho  montanhoso  destas
ribeiras, ao substrato rochoso que é pouco permeável e à extensão do trecho final que é plano.
Acresce ainda, o facto de as cabeceiras se encontrarem expostas a Sudoeste, de onde provêm
os principais temporais que atingem a região, os denominados “Vento Levante” (CCDRA,
2004). A sul, a comunicação permanente ao Atlântico dá-se atualmente através de um canal
ladeado por duas barras (esporões) e duas restingas de dunas adjacentes (barreiras dunares).
Os ventos predominantes são NW e SW, com influência das tempestades que sopram de SE
(Dias, 1993).  O regime de marés é mesotidal  e  semidiurno, com amplitudes de marés
compreendidas entre dois e quatro metros (média de 3,4 m) e a  ondulação com uma altura
média de 0,5 m (ARH, 2011). A renovação de água é feita a cada ciclo de marés, mas com
diferenças em cada braço da Ria (Campos e Cachola, 2007).
O clima é mediterrânico, com verões longos, secos e quentes e invernos curtos e húmidos. A
maioria da precipitação pluvial ocorre em regime torrencial (MA, 1999) durante o inverno,
com uma média de 600 mm no litoral. A temperatura média anual do ar ronda os 14º C e os
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16º C (CCDRA, 2003) e a temperatura da água oscila entre os 16º C no inverno e os 25º C no
verão. A salinidade varia entre 31 psu no inverno e 36 psu no verão, com as percentagens de
oxigénio  dissolvido  a  apresentarem sazonalidade,  60  % no inverno  e  90  % no verão.  A
radiação solar tem valores entre os 335 W m-2 e os 775 W m-2 (Campos e Cachola, 2007). O
pH situa-se normalmente  entre  os  7 e  os  8.  Existe  uma grande influência  das  condições
atmosféricas (ocorrência de precipitação, períodos de seca prolongada, ondas de calor, estação
do ano) e das correntes de vazão e de enchimento, com os valores de nitratos, amoníacos,
fosfatos  e  silicatos  a  oscilarem nitidamente.  Há  também uma presença  ínfima  de  metais
pesados (Hg, Ni, Cu, Cd, Pb, Cr, Mn, Co), na ordem dos ng l -1, além de vestígios mínimos de
compostos  aromáticos  provenientes  de  pesticidas,  herbicidas,  inseticidas entre  outros
(MADRP, 2010; ARH, 2012).
Segundo a Administração  da Região  Hidrográfica  (ARH), a classificação das águas
superficiais tem sido de excelente a boa (de A a  B) nas linhas de água afluentes à ria, nos
últimos anos. Alguns parâmetros de qualidade de água são monitorizados na Ria por várias
entidades (ARH, Inst. de Investigação das Pescas e do Mar) mas sem base regular e constante.
De acordo com a informação disponibilizada pela ARH, não existem hoje em dia estações de
tratamento de águas residuais (ETAR) a operar e a  desaguar na bacia drenante da Ria de
Alvor. Globalmente, da análise temporal dos valores publicados, verifica-se que a qualidade
da água deste sistema tem vindo a melhorar ao longo dos últimos anos (ARH, 2011; SNIRH,
2011).
Estudos  históricos  da  cartografia  da  nossa  costa  sugerem  ter  havido  um  dinamismo
considerável do litoral  e das lagoas costeiras.  No séc.  XIV, aparentemente todas as atuais
lagunas portuguesas (rias) desaguariam diretamente no mar sem restingas de areia ou ilhas-
barreira (Marques e Romariz, 1989; Dias, 1993; Galopim e Carvalho, 2004). Também a Ria
de Alvor desaguaria diretamente no mar e o assoreamento com o desenvolvimento das barras,
surgiria após o séc. XVII. Até esta época, navios de 45 a 120 toneladas entravam na Ria e
usufruíam dos serviços do porto de Alvor (Marques e Romariz, 1989; Chester, 2008).
O tsunami de 1755 parece ter influenciado de modo significativo o início do assoreamento.
Mapas posteriores a esta data já representam os sistemas de ilhas barreira e de restingas, com
um longo período em que existiriam duas barras na Ria de Alvor. A restinga oriental atual
aparenta ser a mais estabelecida, repercutindo-se na franca presença e vitalidade do sapal de
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Alvor (Marques e Romariz, 1989). Estudos efetuados no Algarve,  na Boca do Rio (Silva et
al.,  1996) e na Lagoa dos Salgados (Costa  et al.,  2010),  e no sul de Espanha (Whelan e
Kelletat,  2005)  confirmam  uma  brusca  inundação  marinha  de  grande  magnitude,  com
transporte energético de material sedimentar com dimensões consideráveis no passado. Este
episódio geológico provocou nesta zona da costa do Barlavento algarvio, ondas com cerca de
20 metros de altura,  que penetraram até 600 metros pelo interior do território,  destruindo
edifícios que se encontravam a 30 metros de altitude, com um terramoto associado avaliado
em X a XI graus na escala macrosísmica europeia (EMS-98) (Tendim-Pedrosa e Gonçalves,
2008).
Independentemente  da  sua  origem,  a evolução natural das lagunas dá-se no sentido do
assoreamento,  na  redução do  espelho  de  água e da sua  profundidade. O comportamento
evolutivo é fortemente condicionado pela variação dos níveis do mar e pela quantidade de
sedimentos disponíveis, sendo estes responsáveis não só pelo assoreamento da laguna como
pela evolução das barreiras (Freitas, 1996). A origem destes sedimentos provém de três
fontes: marinha (resultante das marés, das correntes e das tempestades); continental (através
das linhas de água e do  vento); e resultante da atividade biológica e química do próprio
sistema (carbonatos, evaporitos, matéria orgânica) (Romariz  et  al.,  1985;  Freitas, 1996;
Rodrigues, 2007).
O sistema dunar que protege a Ria de Alvor é considerado um sistema com elevado
dinamismo (Dias, 1993), sendo considerado como o mais vulnerável e degradado na costa
algarvia, devido à elevada pressão humana (Duarte et al., 1999). Como  sistema estuarino
lagunar costeiro encontra-se num processo de assoreamento (documentado desde os
princípios do séc. XVII) e de eutrofização (Marques e Romariz, 1989;  MA, 1999;  MAOT,
2000).  O assoreamento junto à barra é indubitavelmente de areias  com  origem marinha,
devido ao transporte de sedimentos do exterior (principalmente do litoral) pelas correntes de
enchente. É uma zona da nossa costa classificada como anamórfica (Galopim e Carvalho,
2004). As origens da intensificação deste assoreamento (verificada nas últimas décadas) não
estão ainda bem determinadas. Embora pequena, a elevação progressiva do nível médio
relativo do mar, contribui sem dúvida para essa intensificação de assoreamento.
O intenso desenvolvimento urbanístico localizado na bacia hidrográfica, contribui
significativamente para o assoreamento, devido ao arraste de materiais de construção por ação
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pluvial (Dias, 1993). A construção da barragem da Bravura (em 1956) e do dique na Ribeira
da Torre  (nos  anos  60) teve como consequência a diminuição dos caudais de cheia, que
tinham uma função importante no desassoreamento (Marques e Romariz, 1989). Surge então
um fenómeno do tipo feedback, em que o assoreamento reduz a capacidade de transporte das
correntes, causando acréscimo de assoreamento (Dias, 1993).
Em 1985, elaborou-se o Plano Geral Diretor do Aproveitamento e Valorização da Ria de
Alvor, com as seguintes diretrizes: instalação de molhes de fixação da embocadura do
estuário; dragagem de um canal na embocadura à cota de -3 m do Zero Hidrográfico (ZH);
dragagem de um canal de navegação da embocadura até à Vila de Alvor  à cota de -1 m do
ZH; e dragagem de uma área de manobra e estacionamento junto aos núcleos de pesca e de
recreio. Os trabalhos iniciaram-se no fim de 1989. Mais  de 500 000 m3 de areias e vasas
foram dragados, com parte a ser repulsa no cordão dunar adjacente à Vila de Alvor, outra
parte a ser utilizada no enchimento e reforço artificial das praias adjacentes (Dias, 1993). A
alteração da profundidade da Ria na zona do canal provoca alterações da hidrodinâmica,
especialmente a nível da velocidade das correntes de enchimento e de vazão, com
perturbações no equilíbrio ecológico (Duarte et al., 2004).
Em 1999, executou-se o Plano da Zona Marginal de Alvor, com destruição da vegetação de
parte do sapal oeste por aterros e escavações (Rolo, 2007). Em 2011 ficou concluído um
passadiço elevado em madeira dando acesso às praias de Alvor e percorrendo toda a extensão
do cordão dunar até à embocadura da Ria.
A Ria de Alvor  e partes da sua bacia hidrográfica estão classificadas e protegidas  na
legislação nacional, estando integradas em mecanismos e ferramentas de proteção comunitária
e internacional. Está classificada como um Biótopo CORINE (código nº C23000120), como
um Sítio RAMSAR (Convenção Internacional sobre Zonas Húmidas), pertence à Rede Natura
2000  (sítio  nacional  PTCON0058),  está  integrada  na  Diretiva  Habitats  como  Sítio  de
Importância Comunitária (SIC) e Zona Especial de Conservação (ZEC) e catalogada como
Zona  de  Proteção Especial (ZPE)  de  acordo  com  a  Diretiva  Aves.  Também  a  Reserva
Ecológica Nacional e Reserva Agrícola Nacional determinam a classificação e usos do solos
de importantes áreas nesta região hidrográfica. Na área da bacia drenante da Ria de Alvor, os
terrenos são ocupados com agricultura, pecuária, florestas, matos, centros urbanos e alguma
industria, como descrito na cartografia do CORINE Land Cover (2006).
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Estas classificações atestam a extrema importância internacional e Comunitária, deste local,
ao nível da biodiversidade faunística e florística e da riqueza de habitats terrestres e marinhos.
É  um  espaço  importante  na  manutenção  dos  recursos  haliêuticos  locais,  atuando  como
nursery e refúgio de ictiofauna (Antunes et al., 1988) e de abrigo às aves migradoras (Feith,
2011),  tendo  sido  explorada  economicamente  pelo  menos  desde  o  terceiro  milénio  a.C.
(Morán e Parreira, 2003). Esta riqueza reflete-se na existência do porto de pesca, na criação e
apanha  de  marisco,  nas  salinas,  muitas  recentemente  convertidas  em  pisciculturas  e  no
turismo náutico e balnear.
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3. Método
3.1. Saídas de campo
Foram  realizadas  duas  saídas  de  campo  para  recolha  dos  dados  cartográficos  in  situ
utilizando-se um aparelho GPS portátil. Na primeira saída, procedeu-se ao levantamento do
novo passadiço de madeira sobrelevado e a uma validação geral das caracterizações referidas
na bibliografia do sistema lagunar e das infraestruturas portuárias. Na segunda saída, efetuada
em setembro de 2012, durante a baixa-mar, executou-se o levantamento das manchas de  Z.
noltii, percorrendo a pé toda extensão da Ria de Alvor.
3.2. Material cartográfico
Para  a  execução  deste  trabalho  foram  contactadas  várias  entidades regionais,  estatais  e
privadas, envolvidas no planeamento e ordenamento do território ambiental e ecológico da
região algarvia,  no sentido de providenciarem dados que pudessem ter  pertinência para o
estudo do local e do ecossistema envolvido. Resultou uma imensa e diversa quantidade de
informação cartográfica e alfanumérica (tudo em suporte digital) provenientes do Instituto
Portuário e dos Transportes Marítimos I. P (IPTM), da Administração da Região Hidrográfica
do Algarve I. P. (ARH), da Associação A Rocha International, do Instituto de Conservação da
Natureza (ICN), do Instituto Geográfico do Exército (IGeoE), além dos dados que o Prof. Rui
Santos e a Doutora Alexandra Cunha gentilmente disponibilizaram (Tabela 3.1). 
Tabela 3.1 – lista das entidades envolvidas, dados fornecidos e características associadas.
Fonte conteúdo tipo formato coordenadas alfanuméricos
IPTM Cartas cartas digitalizadas tif Não IGC3
IPTM Cartas cartas digitalizadas tif, tfw Sim IGC3
IPTM Levantamentos topográficos cartas vetorizadas dwg Sim IGC3
Salgado e Santos, 1986 Cartografia Z. noltii carta digitalizada tif Não 






kml Sim SCE base de dados
IGeoE, 2006 CORINE Land Cover cartas vetorizadas shp Sim SCE base de dados
A Rocha, 2009 Habitats Natura 2000 cartas vetorizadas shp Sim IGC3 base de dados
ARH, 2012 Bacias, Qualidade águas cartas vetorizadas shp Sim SCE base de dados
DRAOT REN cartas vetorizadas shp Sim SCE base de dados
Martins, 2012 Cartografia Z. noltii GPS kml Sim WGS84
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3.3. Material informático e tecnológico
Foram  utilizados  os  seguintes  programas  informáticos:  AutoCAD  Map®,  Quantum GIS,
GoogleEarth®, folhas de cálculo, bases de dados, editores de imagens; e um aparelho de GPS
portátil.
AutoCAD Map®  é um programa da Autodesk, Inc., amplamente utilizado na cartografia
vetorial, devido à tecnologia de “desenho assistido por computador” (CAD), permitindo
georeferenciar imagens, integrar base de dados, constituir topologias, e realizar operações
boleanas  e pesquisas padrão no âmbito dos Sistemas de Informação Geográfica  SIG. Foi
utilizado para georeferenciar imagens e vetores, para vetorização, limpeza e tratamento de
mapas, para conectar bases de dados externas, para importar e exportar ficheiros vetoriais,
transformando  formatos  e  sistemas  de  coordenadas  e  para  recuperação  de  dados
alfanuméricos e sua transformação em elementos cartográficos.
Quantum GIS (QGIS) é um Sistema de Informação Geográfica Open Source e user friendly
licenciado sob o  GNU General Public License. QGIS é um projeto oficial da  Open Source
Geospatial  Foundation (OSGeo).  Corre  em várias  plataformas  (Linux,  Unix,  Mac  OSX,
Windows e Android) e suporta diversas funcionalidades com inúmeros formatos de vetores,
rasters e de base de dados (www.qgis.org). Foi utilizado nas seguintes tarefas: na pré-análise
de cada ficheiro, averiguando qual o sistema de coordenadas, a base de dados associada e sua
relevância; na averiguação da consistência topológica dos elementos cartográficos de vários
ficheiros;  na  exportação  de  ficheiros  temáticos  para  formato  KML e  correções efetuadas
nestes mesmos ficheiros.
O GoogleEarth® foi a ferramenta utilizada para a integração de toda a informação tratada,
usufruindo da visualização de imagens de satélite relativamente atuais para a avaliação do
terreno, dos usos do solo,  das infraestruturas,  das áreas naturais,  etc.,  e assim proceder a
validações e a correções de translação de alguns dados geográficos. Este recurso disponibiliza
no seu reportório cartográfico online algumas imagens desta área, capturadas em vários anos,
mas sem real  valor  nem efeito  prático para o tema deste  trabalho,  utilizando-se apenas  a
imagem mais recente disponível (do ano de 2011), como informação de referência e não de
análise.
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3.4. Processamento da informação espacial
A Lei da Água (lei n.º  58/2005) define no seu artigo 3º, alínea 2, a unidade principal de
planeamento  e  de  gestão  das  águas  como a  bacia  hidrográfica.  Considerou-se  assim esta
delimitação geográfica como a base na caraterização da área de estudo. A informação usada
para caracterizar a Ria de Alvor e as suas sub-bacias hidrográficas foi originalmente recolhida
e  processada em vários  anos,  por  diversas  entidades  com objetivos específicos,  a  escalas
diferentes, com distintos graus de rigor e recorrendo a múltiplos sistemas de coordenadas.
Esta  enorme diferença  na origem dos  dados trouxe dificuldades  várias  no  tratamento,  na
análise  e  na  catalogação  inicial  dos  mesmos.  Cada  entidade  trabalha  com  sistemas  de
coordenadas já “institucionalizadas”, pelo que a informação encontrava-se em três sistemas
distintos: SCE, IGC3 e WGS84. Num primeiro passo toda a informação espacial foi tratada e
trabalhada individualmente no sistema original até ser exportada para o sistema final WGS84.
As cartas antigas, em muito mau estado de conservação, foram fornecidas já digitalizadas a
partir do formato original em papel, pelo que a respetiva interpretação revelou ser uma tarefa
com elevado grau de dificuldade e de erro associado. Houve assim, necessidade de proceder
inevitavelmente  à  vetorização  de  todas  as  cartas,  para  se  poder  compreender  a  extensão
geográfica abrangida e a quantidade e a qualidade da informação contida em cada uma delas.
Além disso, antes da construção do canal de navegação da Ria de Alvor, a cartografia oficial
pormenorizada  abrangia  quase  toda  a  extensão  da  Ria  de  Alvor,  enquanto  que  após  a
construção  do  canal  toda  a  cartografia  e  levantamentos  efetuados  restringiram-se  a  uma
pequena  faixa  em  torno  do  canal.  Algumas  cartas  e  mapas  relevaram-se  no  final  do
processamento  irrelevantes  para  qualquer  tipo  de  análise  e  não  foram  consideradas  nas
análises subsequentes  nem nos resultados deste  estudo.  A maioria  das cartas digitalizadas
tiveram que ser georeferenciadas previamente ao ato de vetorização, enquanto as restantes
continham um ficheiro adicional de georeferenciação automática.
Devido a essa disparidade na tipologia e informação contida nos mapas, houve necessidade de
definir um conjunto de características comuns em todos estes modelos geográficos para se
realizar  uma  análise  coerente.  Foram  implementadas  várias  técnicas  de  generalização
(Robinson  et al., 1978), adaptadas a cada caso, consistindo em processos de simplificação,
agregação, deslocação, realce e eliminação de elementos de forma a obter informação com
características menos complexas (João et al., 1990; McMaster e Shea, 1992) e mais fáceis de
analisar.  Foi  assim  definida  uma  área  mínima  que  fosse  abrangida  em todos  os  mapas.
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Reduziu-se  também  a  representatividade  da  topografia  do  local  de  estudo.  Nas  cartas
batimétricas, referenciadas ao Zero Hidrográfico, foi considerado essencialmente a faixa entre
as marés (o intertidal) e o subtidal.  A altimetria foi praticamente ignorada, pormenorizando
apenas elevações até 1 metro. Agrupou-se então, em alguns casos, estas medidas em classes:
intertidal alto,  intertidal baixo,  subtidal e zona acima da linha de água.  Alguns dos dados
geográficos obtidos abrangiam todo o território nacional, pelo que tiveram de ser processados
para filtrar apenas o que estava incluído nos limites das sub-bacias hidrográficas integrantes
da Ria de Alvor.
Procedeu-se a  tarefas  de processamento  vetorial  específicas  de modo a realçar  apenas  os
conteúdos considerados relevantes ao estudo e agregá-los em classes, aos quais se associaram
dados alfanuméricos. Todos os dados foram exportados para ficheiros em formato KML no
sistema  de  coordenadas  WGS84  e  introduzidos  no  GoogleEarth®.  Foi  absolutamente
necessário efetuar correções, uma vez que alguns dados tinham uma determinada translação
excessiva,  inerente  à  multitude  de  origens  da  informação.  Todos  os  dados  inseridos  no
GoogleEarth®  foram  organizados,  catalogados  e  processados  visualmente  para  melhor
interpretação.
3.5. Análises
Após  implementada  a  informação  espacial  acima  descrita  num  sistema  de  informação
geográfica comum,  realizaram-se as seguintes análises: a evolução temporal e espacial das
manchas de Z. noltii, recorrendo aos levantamentos cartográficos dos anos de 1986, de 2009 e
de 2012, calculando a área total, a área máxima, média e mínima, o perímetro e o número de
manchas de vegetação para cada ano; a determinação de quais as manchas originais que se
expandiram e quais as novas que se constituíram e a sua densidade; a evolução temporal e
espacial dos possíveis fatores com impacto no desenvolvimento das populações das pradarias
marinhas  na  Ria  e  que  justifique  as  suas  dinâmicas  espaciais;  e  a  evolução  temporal  da
batimetria no passado recente do sistema lagunar.
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4. Resultados e discussão
4.1. Evolução das manchas de Z. noltii
No ano de 1986, a pradaria de  Z. noltii encontrava-se dispersa pela Ria de Alvor, cobrindo
uma área total de 20 599 m2, distribuída em manchas bastante fragmentadas (Figura 4.1.1). 
Figura 4.1.1 - Mapa representando os levantamentos efetuados em 1986 (a verde) de Z. noltii.
No ano de 2009, a população desta erva marinha sofreu uma redução de 92 % relativamente à
área que ocupava em 1986 nesta Ria. Os dados disponíveis permitiram estimar uma área de
cobertura de 1 647 m2 em 2009, numa distribuição espacial muito mais confinada (Figura
4.1.2). 
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Figura 4.1.2 - Mapa representando os levantamentos efetuados em 2009 (a rosa) de Z. noltii.
Apesar desta clara tendência de regressão da pradaria, confirmada pelos dados obtidos dos
anos de 1986 e de 2009, os resultados do levantamento efetuado em 2012 evidenciam um
notório aumento da extensão espacial de Z. noltii na Ria de Alvor. Nesse ano, a população é
caraterizada por um pequeno número de manchas com área média de 3 000 m2 e cobrindo
uma área total de 25 532 m2 (Figura 4.1.3), excedendo a extensão da área de 1986.
Aparentemente,  nestes  três  períodos  de  levantamentos  cartográficos  neste  local,  todas  as
manchas da pradaria marinha têm se situado no patamar intertidal, com as plantas expostas às
perturbações naturais periódicas. Porém, ocorreu uma migração, afastando-as cada vez para
mais longe das atividades humanas. A sobreposição destes levantamentos na ferramenta de
análise  permitiu  concluir  que  nenhuma  mancha  está  localizada  no  mesmo  local  de
levantamentos anteriores comprovando a grande dinâmica espacial e temporal das pradarias
(Duarte et al., 2005a).
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Figura 4.1.3 - Mapa representando os levantamentos efetuados em 2012 (a laranja) de Z. noltii. Nos 
círculos vermelhos, as manchas que apresentavam cobertura do solo de 100 %, as restantes manchas 
apresentavam uma cobertura inferior a 50 %.
As observações e registos efetuados no campo, em 2012, mostraram que na Ria de Alvor
existem  dois  tipos  de  manchas  relativamente  ao  índice  de  cobertura.  Algumas  manchas
apresentam uma densidade muito elevada, correspondente a uma cobertura próxima dos 100
%,  localizadas  em sedimento  mais  vasoso  (Figura  4.1.3  e  Tabela  4.1.1).  Estas  manchas
encontram-se  protegidas  pelo  sapal,  marginadas  por  uma  população  monoespecífica  de
Spartina  maritima e  estão  localizadas  a  alguma distância  do  cordão  dunar,  das  áreas  de
mariscultura  e  dos  locais  licenciados  para  a  apanha  de  bivalves.  No  lado  oeste  da  Ria,
encontraram-se  também  duas  pequenas  manchas  com  cobertura  de  quase  100  %,  em
sedimento vasoso, onde anteriormente já tinham sido registadas manchas de  Z. noltii (em
1986).  Estas  manchas  estão  relativamente  próximas  de  infraestruturas  de  tabuleiros  para
produção de bivalves (sem contacto com o sedimento). As outras manchas apresentavam uma
densidade muito reduzida, com evidências de soterramento causado pelas areias provenientes
das dunas contíguas, como também pelo assoreamento com areias transportadas pelo mar para
o interior  da Ria.  Nestas manchas,  o sedimento apresentava características mais arenosas,
evidenciado esse soterramento. 
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Tabela 4.1.1 – Índice de cobertura das manchas de Z. noltii na Ria de Alvor em 2012.
Índice de cobertura (%) Área (m2) Total de manchas (nº) Percentagem de área (%)
100 23 798 5 93
< 50 1 734 2 7
A análise da evolução temporal das manchas mostra que apesar do declínio registado entre os
anos de 1986 e de 2009, houve uma recente recuperação da pradaria marinha na Ria de Alvor.
Não  obstante  o  decréscimo  registado  no  número  de  manchas  e  destas  se  encontrarem
distribuídas por uma área mais confinada da Ria, no ano de 2012 a área total aumentou em
124 % relativamente a 1986, tal como aumentou o tamanho médio e máximo das manchas.
Comparando com o ano de 2009, o número de manchas oscilou ligeiramente, mas todos os
outros  índices  aumentaram significativamente  com a  área  total  a  aumentar  1  550 %.  Na
Tabela 4.1.2 e Gráfico 4.1.1 são representadas algumas métricas da paisagem relativas às
manchas cartografadas em cada ano.












1986 20 598,8 643,7 55,3 2 994,6 4 127,4 32
2009 1 646,9 235,3 11,3 623,9 687,2 7
2012 25 531,8 3 191,5 28,9 15 929,7 2 079,1 8
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Gráfico 4.1.1 – Análise das métricas da paisagem das pradarias de Z. noltii na Ria de Alvor.
Comparando as áreas ocupadas, nos dados originais, pelas manchas de Z. noltii nos anos de
1986  e  de  2009  (Salgado  e  Santos,  1986;  Cunha,  1991;  Cunha  et  al.,  2011)  e  as  áreas
resultantes da introdução desses dados cartográficos na ferramenta SIG desenvolvida neste
trabalho, verificou-se alguma discrepância de valores (Tabela 4.1.3). 
Tabela 4.1.3 – Diferença das áreas calculadas nos levantamentos cartográficos 
Z. noltii na Ria de Alvor.
Ano Mês Área total no SIG (m2) Área total original (m2)
1986 abril 20 599 19 600
1991 dezembro -- 15 880
2009 abril 1 647 5 000
2012 setembro 25 532 25 532
Tal é justificado pelos erros inerentes à aquisição de dados espaciais e aos vários processos
envolvidos na aquisição e no processamento desses mesmos dados . Estes erros resultantes de

























evolução diacrónica (Lathrop et al., 2001; Leriche et al., 2004; Barsanti et al., 2007). Apesar
da fiabilidade desta informação ser baixa, estas diferenças entre os valores originais das áreas
e os valores calculados no SIG, podem considerar-se irrelevantes para a análise em questão:
as tendências na evolução da pradaria não se alteram devido a estas diferenças associadas aos
erros de método cartográfico, ou seja, a tendência regressiva é evidente até ao ano de 2012.
Cada  levantamento  cartográfico  foi  realizado  em diferentes  épocas  do  ano,  havendo  sem
dúvida, diferenças na fase de crescimento em que se encontravam as plantas nesse momento.
A sazonalidade  do  desenvolvimento  desta  espécie  poderá  explicar  em  certa  mediada  as
diferenças na distribuição das manchas desta população (Pérez-Lloréns e Niell, 1993; Vermaat
e  Verhagen,  1996).  Os  levantamentos  dos  anos  de  1986  e  de  2009  foram  efetuados  na
primavera, no ano de 1991 foi executado no inverno, e em 2010 e 2012 foi realizado no final
do  verão.  Para  o  ano  de  1991,  está  quantificada  a  área  total  ocupada  por  Z.  noltii mas
infelizmente a cartografia perdeu-se, pelo que não houve possibilidade de incluir esses dados
nas análises ou cálculos (Cunha, 1991). No ano de 2010, há apenas a referência do seu quase
total desaparecimento, sem indicação de valores ou localização de áreas (Cunha et al., 2011).
4.2. Evolução da Ria de Alvor
O Golfo de Lagos, onde a Ria de Alvor está localizada, é uma área da nossa costa definida
como catamórfica,  i. e., é um local de acumulação de areias transportadas por mar e vento,
(Galopim  e  Carvalho,  2004).  Este  sistema  lagunar  estuarino  é  muito  dinâmico  com um
sistema dunar adjacente muito instável devido a intensas pressões antropogénicas (Dias, 1993;
Duarte et al., 1999). Apesar de toda a cartografia trabalhada ser do passado recente, esta foi
suficiente para verificar que a fisionomia da Ria de Alvor é muito dinâmica, com a morfologia
das areias a ser constantemente perturbada (Figura 4.2.1).
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Figura 4.2.1 – Mapas baseados em levantamentos
batimétricos onde se pode observar o dinamismo 
geomorfológico do sistema lagunar da Ria de 
Alvor.
Apenas  com maré  cheia  as  embarcações  com algum calado  poderiam navegar  entre  mar
aberto e o porto de Alvor. A morfologia dos baixios muda drasticamente em poucos anos. No
ano de 1964, havia ainda evidentes canais de escoamento das ribeiras principais com alguma
profundidade. Nos anos seguintes, 1974 e 1989, observa-se um claro assoreamento de todo
sistema lagunar. O canal de navegação dragado em 1990, apresenta também evidente erosão e
estrangulamento nos anos seguintes, com tendência para manter o processo de assoreamento
no futuro (Figura 4.2.2).
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Figura 4.2.2 - Mapas baseados em levantamentos batimétricos do canal de navegação da Ria de 
Alvor, nos anos 1990, 1993, 2000 e 2006. A batimetria está referenciada ao Zero Hidrográfico.
4.3. Relação entre as variações das manchas e os potenciais fatores de pressão
O ambiente onde esta população se encontra tem um elevado dinamismo, como o ciclo de
marés, as diferenças de salinidade e acima de tudo a mobilização do substrato e do sedimento,
como se pode observar na cartografia da evolução do sistema lagunar (Figuras 4.2.1 e 4.2.2).
Vários  autores  argumentam  que  esta  espécie  de  erva  marinha  está  particularmente  bem
adaptada a estas situações de perturbação (Silva et al., 2004; Cunha et al., 2005; Duarte et al.,
2005a). É provável que fenómenos de regressão, de recuperação e de expansão populacional
tenham  sido  frequentes  ao  longo  dos  tempos.  Alguns  eventos  de  perturbação  podem,
inclusive, resultar em estímulos à biodiversidade genética desta espécie,  em conformidade
com a Teoria do Distúrbio Intermédio (Connell, 1978; Hootsmans et al., 1987; Vermaat et al.,
1987; Olesen e Sand-Jensen, 1994a, b; Valentine  et al., 1997; Peralta, 2000; Coyer  et al.,
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2004; Alexandre et al., 2005; Zipperle et al., 2009).
Normalmente, a resposta desta espécie a situações de stress centra-se no recrutamento clonal e
sexual (Olesen e Sand-Jensen, 1994b; Valentine et al., 1997; Cébrian  et al., 1998; Coyer  et
al., 2004; Zipperle et al., 2009). Estudos apontam para que o crescimento vegetativo poderá
desempenhar uma função de compensação dos efeitos da herbivoria e outras perturbações
(Tomasko e Dawes, 1989b; Pedersen e Borum, 1993; Valentine e Heck, 1999) tal como parece
haver uma taxa de germinação de sementes superior nas áreas das pradarias marinhas depois
de  serem alvo de perturbações  (Nacken e  Reise,  2000;  Olesen  e  Sand-Jensen,  1994a,  b).
Noutras circunstâncias poderá surgir como resposta um ciclo sexual mais ativo e prolongado
com maior recrutamento de sementes nos espaços abertos (entre as manchas) das pradarias
marinhas  (Vermaat  et  al., 1987;  Olesen  e  Sand-Jensen,  1994a,  b;  Valentine  et  al.,  1997;
Peralta, 2000; Alexandre et al., 2005).
Os potenciais fatores de pressão existentes na população de Z. noltii na Ria de Alvor são bem
conhecidos:  a  eutrofização  da  água,  as  dragagens  e  a  movimentação  de  areias,  as
marisculturas e pisciculturas, e o pisoteio (Cunha et al., 2011). Analisando simultaneamente
os três levantamentos cartográficos (1986, 2009 e 2012) das manchas de Z. noltii  e restante
informação reunida, verifica-se que algumas causas da destruição das pradarias marinhas na
Ria de Alvor são bem evidentes (Figura 4.3.1).
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Figura 4.3.1 - Mapa indicando os locais das deposições de areias dragadas (polígonos amarelos) e 
indicação do sentido da erosão dunar e refluxo das areias pelo mar (setas vermelhas). Estão também 
indicadas as aquaculturas de peixes (polígonos castanhos), os viveiros de bivalves (polígonos roxos), 
o canal dragado (polígono azul) e a área de ancoragem de embarcações marítimas adjacente à Vila de 
Alvor (linha vermelha). Manchas de Z. noltii: 1986 (verde), 2009 (rosa) e 2012 (laranja).
Grande parte das manchas registadas em 1986 no lado Este, contíguas à Vila de Alvor, foi
destruída pela dragagem do canal de navegação, da zona de estacionamento e de manobra de
embarcações.  Ao  dragar  o  canal,  em 1990,  foi  retirado  um enorme  volume  de  material
sedimentar, superior a 500 000 m3 constituído por areias e vasas. Estas foram depostas nas
restingas adjacentes à barra para reforço das dunas e praias (Dias, 1993). Um enorme volume
de areia  foi deposto sobre as  dunas,  soterrando a vegetação dunar,  e foi  erodindo para o
espelho de água lagunar. A erosão dessas areias ao longo dos anos (setas vermelhas no mapa
da figura anterior), inevitavelmente cobriu algumas das manchas de Z. noltii que haviam sido
detetadas nos anos de 1986 e de 2009. Este fenómeno tem sido considerado como uma das
principais causas da regressão das pradarias marinhas  (Marbà e Duarte, 1994; Duarte  et al.,
1997) e identificado na Ria de Alvor como uma perturbação considerável após a dragagem do
canal  (Cunha  et al., 2011). Em 2012, observa-se que são estas pequenas manchas de ervas
marinhas neste local da Ria, aquelas que sofrem ainda grande pressão de soterramento, apesar
do volume de areia excedente nas dunas ter-se reduzido significativamente. 
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A fragmentação visualizada  na  cartografia  do ano de  1986,  pode resultar  apenas  de  uma
adaptação  natural  ao  ambiente  intertidal  como  verificado  amiúde  noutros  locais  onde  as
perturbações  de  origem  natural  (herbivoria,  ciclo  de  marés,  clima,  etc.)  promovem  a
fragmentação  das  manchas  (Zipperle  et  al.,  2009).  Também  a  apanha  de  bivalves,  uma
importante atividade comercial nesta e nas outras Rias do Algarve, poderá ter provocado esta
fragmentação da pradaria marinha, tal como foi identificado na Ria Formosa (Alexandre  et
al., 2005).
As manchas  de  Z. noltii localizadas no ano de 1986 a montante (norte)  na Ria de Alvor
desapareceram por completo. Neste local, o sistema lagunar aparentemente foi perdendo as
características apropriadas à presença desta espécie. Durante os trabalhos de campo efetuados
em  2012,  verificou-se  haver  uma  diferença  na  qualidade  do  substrato  deste  local,  que
apresentava ter pouca areia e vasa e muito cascalho. Tal como noutros locais, a presença de
marisculturas  licenciadas  nas  proximidades,  para  além  da  ressuspensão  de  sedimentos  e
alteração  da  qualidade  da  água,  poderá  ter  provocado  danos  físicos  às  próprias  plantas
(Alexandre et al., 2005; Cabaço et al., 2005; Cunha et al., 2011). 
O canal  de navegação da Ria de Alvor poderia  teoricamente ser  um ambiente propício à
expansão  desta  pradaria  marinha,  considerando  que  a  Z.  noltii pode  ocorrer  também no
patamar subtidal (Green e Short,  2003). No entanto, na cartografia executada dos anos de
2009 e de 2012, repara-se que as manchas ladeiam o canal. Provavelmente, fortes correntes
marinhas de vazão e de enchente ao longo do canal (Fonseca et al., 1983; Schanz e Asmus,
2003), que em conjunto com a turbulência da água provocada pelo tráfego das embarcações
motorizadas  (Zieman,  1976;  Williams,  1988;  Koch,  2002;  Engeman  et  al.,  2008)  induz a
erosão, a mobilização e a sedimentação constante do substrato (Fonseca et al., 1983; Marbà e
Duarte,  1994),  como  se  verifica  nos  mapas  da  evolução  do  canal  (Figura  4.2.1),  não
permitindo a colonização e o estabelecimento de ervas marinhas neste local (Schanz e Asmus,
2003; Duarte et al., 2004; Silva et al., 2004).
Foi também observado in situ a ação dos apanhadores de bivalves e isco e a sua contribuição
negativa para esta população de Z. noltii. Todas as pequenas manchas próximas dos acessos
pedonais estavam danificadas por esta atividade. Devido à simbiose existente entre bivalves e
ervas marinhas (Cavanaugh, 1983; Fisher e Hand, 1984; Anderson, 1995; van der Heide et al.,
2012), é sob as pradarias marinhas que os mariscadores procuram os bivalves, causando danos
37
físicos consideráveis às partes verdes e subterrâneas destas plantas (Cabaço  et al., 2005). É
nos rizomas que as ervas marinhas armazenam os nutrientes que lhes permitem recuperar das
perturbações a que estão naturalmente sujeitas (Dawes e Lawrence, 1979; Heck e Valentine
1995; Valentine e Heck, 1999). Ao danificar-se o sistema rizomático da Z. noltii restringe-se a
capacidade  de  recuperação  das  plantas  (Cabaço  et  al.,  2005).  No  mapa  da  Figura  4.3.1,
repara-se numa mancha de Z. noltii (a verde no ano de 1986) do lado oeste da Ria, adjacente
às marisculturas, onde no ano de 2012 todo o sedimento tinha sido completamente remexido
num dos dias de trabalho de campo. Nesse mesmo dia, outra mancha foi detetada a norte deste
local e ainda incólume aos mariscadores.
Outros fatores com impacto negativo no desenvolvimento das plantas marinhas são menos
evidentes mas não menos graves. Durante décadas a eutrofização das águas interiores da Ria
de Alvor foi uma realidade, com alguma contribuição de pesticidas e herbicidas da agricultura
e turbidez resultante do desenvolvimento imobiliário (Campos e Cachola, 2007). A construção
da Barragem da Bravura nos anos 50 e do dique da ribeira da Torre nos anos 60 reduziu o
caudal de água doce, resultando em menos aporte de sedimentos e nutrientes terrígenos (Dias,
1993). A eutrofização é uma das perturbações de origem antropogénica considerada bastante
prejudicial  à  vida aquática e  principalmente às macrófitas  (Bulthuis  e  Woelkerling,  1981;
Dennison et  al.,  1987;  Burkholder  et  al.,  2007). Ao induzir  o  aumento  da quantidade de
fitoplâncton e de algas epífitas (Harlin e Thorne-Miller, 1981; Coleman e Burkholder, 1994;
Wear  et  al.,  1999),  reduz-se  a  quantidade  de  luz  disponível  às  ervas  marinhas,  com  a
consequente diminuição do crescimento, da função fotossintética e do sucesso reprodutivo
(Harlin e Thorne-Miller, 1981; van Montfrans et al., 1984; Borum, 1985; Giesen et al., 1990;
Tomasko e Lapointe, 1991; Wear et al., 1999; Nielsen et al., 2002b; Haxwell et al., 2003). A
eutrofização das massas de água causa também a depleção de oxigénio (O2) da coluna de
água, o que dificulta a resistência das plantas às substâncias tóxicas do sedimento, provocando
a sua mortalidade (Hauxwell et al., 2001; McGlathery et al., 2007). Atualmente com o canal
dragado, a renovação do volume de água na Ria é feita a cada ciclo de marés (Campos e
Cachola, 2007) e com a implementação da legislação da Diretiva Quadro Água, a eutrofização
não  deve  ser  um  fator  preocupante  no  futuro.  Mas  as  plantas  marinhas  são  limitadas
naturalmente  pela  quantidade  de  macro-elementos  N  e  P disponíveis  no  ambiente.  Caso
consigam maior disponibilidade destes elementos,  promove-se o aumento da população, o
incremento da biomassa, da produtividade e da quantidade de rebentos (Bulthuis et al., 1992;
Agawin et al., 1996, Peralta et al., 2003), ou seja, pequenas concentrações de nutrientes não
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são causa de impacto negativo.
Em ambientes lagunares com grande aptidão turística, também são apontadas as atividades
náuticas  de  recreio,  apesar  de  localizadas,  como causa  de  danos físicos  nas  plantas  e  de
ressuspensão do sedimento  e  eutrofização,  causadas  pelos  motores,  pelas  âncoras  e  pelas
instalações sanitárias dos iates e veleiros turísticos de longa escala (Zieman, 1976; Williams,
1988; Walker et al., 1989; Francour et al., 1999; Koch, 2002; Duarte et al., 2004; Milazzo et
al., 2004; Engeman et al., 2008). Além das embarcações de pesca local, é muito comum haver
inúmeras  embarcações  de  recreio  que  permanecem  fundeadas  e  habitadas  por  longos
períodos, durante todo o ano, tanto no canal e como junto à Vila de Alvor,  (observação do
autor,  2010-2012).  Não se  conhece  contudo se  há  impacto  desta  atividade  nesta  pradaria
marinha,  mas  incluiu-se  no  entanto,  a  área  e  as  infraestruturas  de  estacionamento  de
embarcações no conjunto de dados cartográficos.
Em 2012, a área da distribuição espacial de Z. noltii na Ria de Alvor era consideravelmente
mais vasta do que nos anos anteriores (1986 e 2009), com um pequeno número de manchas
mas  uma  área  média  elevada.  É  impossível  conhecer  exatamente  as  causas  associadas  à
recuperação natural desta pradaria marinha ocorrida neste período de tempo. Poderemos estar
perante  eventos  de  regressão  e  expansão  relacionados  com o ciclo  biológico  da  espécie,
respondendo a pequenas alterações de fatores ambientais e ecológicos.  Ou será a resposta
desta espécie a uma menor intensidade de stress ambiental a que esteve sujeita nos últimos 30
anos. É reconhecida a capacidade desta pequena espécie de erva marinha de recuperar de
efeitos de perturbação, em períodos de tempo bastante mais curtos do que outras espécies de
ervas  marinhas.  Esta  capacidade  deve-se  essencialmente  às  suas  capacidades  de  rápido
crescimento vegetativo e de adaptações na  reprodução sexual (Vermaat et al., 1987; Peralta,
2000; Alexandre et al., 2005; Cabaço et al., 2005).
Mas acima de tudo, durante o ano de 2012, a apanha de bivalves esteve interdita durante toda
a  época,  devido  à  presença  de  toxinas  de  origem  fitoplanctónica  ou  bacteriana  nestes
organismos  (IPMA, 2012). Apesar do isco ter continuado a ser apanhado, o impacto desta
atividade de marisqueio,  pela menor quantidade de recolha,  aparenta ser substancialmente
mais  reduzido.  O período de marisqueio e  pisoteio neste  ano foi  mais  curto e  localizado
espacialmente. A interrupção temporária desta atividade económica neste local poderá ter sido
bastante  benéfica  e  positiva  na  proliferação  da  área  ocupada  pelas  ervas  marinhas  mas
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também na cobertura e densidade das manchas durante esse período de tempo. Poderá ter
sido, assim, um caso esporádico no desenvolvimento da pradaria marinha que acabou por ser
objeto do levantamento cartográfico.
Apesar  do  aumento  significativo  relativamente  aos  valores  iniciais  da  extensão  desta
população de ervas marinhas, neste curto período de tempo (setembro de 2010 (Cunha et al.,
2011)  a  setembro  de  2012)  não se  sabe  se  a  tendência  de  futuro  desta  pradaria  será  de
manutenção, de expansão ou se de regressão novamente. Contundo, tem-se conseguido criar
condições ambientais  neste sistema lagunar,  que poderão oferecer no futuro próximo uma
melhoria nas condições ambientais para a manutenção desta pradaria marinha e de todo o
ecossistema em geral.  A implementação da legislação referente à  Lei  da  Água refletiu-se
numa melhoria significativa da qualidade da água, com a redução de eventos de hipoxia e de
anoxia e o aumento da disponibilidade de luz e de oxigénio mais perto do sedimento (ARH,
2011; SNIRH, 2011), o que é benéfico para o desenvolvimento das macrófitas e de todo o
ecossistema (Dennison et al., 1993; Rask et al., 1999; Verdelhos et al., 2005).
Em 2011, foi construído um passadiço de madeira elevado para travessia pedonal do sistema
dunar com vários acessos às praias locais. Ao limitar-se o livre acesso e o pisoteio das dunas e
do sapal, poder-se-á reduzir a intensidade da perturbação na flora dunar e do sapal e deste
modo reduzir-se a erosão de areias que soterram algumas manchas da pradaria ainda hoje em
dia.  Observou-se  in situ,  no entanto, uma pequena mancha de ervas marinhas defronte da
saída deste passadiço para o lado da Ria, no extremo oeste do sapal, que apresentava sinais
claros de soterramento, de pisoteio e de marisqueio (Figura 4.4.1).
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Figura 4.4.1 - Localização do passadiço em madeira (linha azul) que se estende ao longo da restinga 
oriental de modo a assegurar o acesso pedonal à praia, protegendo as dunas e a vegetação dunar. A 
linha vermelha representa a estrada em terra batida existente desde a construção do canal, encerrada 
hoje em dia ao trânsito. Manchas de Z. noltii em 2012 (laranja).
4.4. A ferramenta de suporte à análise (SIG)
O Sistema de Informação Geográfica (Ficheiro digital em anexo) utilizado neste estudo,  foi
planeado e concebido de modo a servir de base para uma futura ferramenta de apoio à gestão
compreensiva, holística e integrada deste ecossistema  (Downs  et al., 1991; Teclaff, 1996).
Nesta ferramenta de análise, foram integrados vários tipos de dados como os limites da bacia
e  das  sub-bacias  hidrográficas,  os  usos  e  alterações  no  uso  dos  solos,  os  zonamentos
classificados  da  rede  de  conservação  ecológica  nacional,  comunitária  e  internacional,  as
estruturas portuárias, o canal de navegação e a área de manobras, a rede de monitorização de
águas interiores, os levantamentos cartográficos das pradarias marinhas da Ria de Alvor de
três  anos,  entre  outros  conjuntos  de  informação  incluindo  vários  dados  alfanuméricos.
Analisar  todos  estes  dados  estava  para  além  dos  objetivos  deste  trabalho.  Pretendeu-se
compilar  e  construir  um  modelo,  agregando  o  máximo  de  informação  disponível,  mas
restringindo a análise a dados concretos em função da realidade encontrada em campo, e ao
tempo e aos recursos disponíveis.
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A mais  valia  neste  tipo  de  ferramenta  baseada  em  SIG,  foi  a  aplicação  do  programa
GoogleEarth® (Ficheiro  digital  em anexo),  com  a  capacidade  de  agregação  de  múltiplos
dados  numa  única  base  de  dados  geográficos  com o  acesso  a  informação  de  referência
relativamente atualizada e a imagens de satélite, com a visualização de infraestruturas físicas
e o reconhecimento imediato de padrões temporais e espaciais, como evidenciado em outros
estudos  (Gonçalves,  2013). Inúmeros  projetos  de  conservação,  de  monitorização  e  de
recuperação de ecossistemas utilizam este recurso, estando alguns partilhados online no site
Google  Earth  Outreach (2014).  A  ferramenta  desenvolvida  neste  estudo  adequou-se
perfeitamente, permitindo enquadrar a evolução das pradarias marinhas no espaço e no tempo,
como ainda relacionar outros fatores com impacto no desenvolvimento deste ecossistema. Ao
englobar  a  dimensão das  bacias  hidrográficas  e  contemplar  vários  conteúdos  relativos  ao
Ordenamento do Território e à Administração local, esta ferramenta possibilita a adaptação a
outras situações de âmbito ambiental e ecológico, e tornar-se parte integrante das ferramentas




A primeira hipótese formulada neste estudo foi rejeitada. Na Ria de Alvor, as manchas de Z.
noltii encontravam-se  em  declínio  desde  1989,  quando  ocorreu  a  dragagem,  até  2010.
Contudo, no ano de 2012, a área da população desta espécie de macrófita marinha aumentou a
sua  distribuição  espacial  relativamente  aos  valores  observados  em 1986,  apresentando-se
muito menos fragmentada. 
A segunda hipótese não foi confirmada. De facto, no período durante e pós-dragagem, do ano
de 1989 a 2010, as atividades antropogénicas terão contribuído para a regressão desta pradaria
marinha. Mas não foram, sem dúvida, os únicos fatores envolvidos. O elevado dinamismo
geomorfológico presente na Ria de Alvor é um dos fatores preponderantes na distribuição
espacial das manchas de Z. noltii, tal como o clima. Apesar da reduzida fiabilidade dos dados
relativos  às  áreas  das  manchas,  por  terem  sido  obtidos  em  períodos  diferentes  do
desenvolvimento das pradarias marinhas e por terem sido utilizados diferentes técnicas de
cartografia, não se pode considerar que sejam as atividades humanas na Ria de Alvor como a
única causa de regressão desta população.
Este estudo permitiu ainda confirmar as caraterísticas descritas por vários autores para esta
espécie Z. noltii, nomeadamente a sua resiliência e a elevada capacidade de colonização, que
torna as pradarias desta erva marinha capazes de retomar o habitat e de recuperar populações
quase desaparecidas, desde que a intensidade dos fatores de perturbação cesse ou diminua.
Além disso, a cartografia produzida numa base comum permitiu evidenciar a importância que
desempenha a presença / ausência e a intensidade dos fatores de pressão na perturbação /
recuperação das pradarias marinhas da Ria de Alvor. 
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6. Considerações
A Ria de Alvor  é  um  ecossistema  frágil  e  complexo,  e é  também, uma zona  de extrema
importância a nível económico, humano e ecológico. A gestão deste local pressupõe acima de
tudo uma estratégia de desenvolvimento sustentável com o objetivo primário de preservar
todo  o  habitat,  com a  aplicação  de  medidas  minimizadoras  das  atividades  humanas  e  de
educação da comunidade local e veraneante (Björk et al., 2008).
É importante proceder a uma monitorização constante e  exaustiva dos parâmetros  físicos,
químicos,  biológicos  e  poluentes  no  ar,  na  água  mas  também nos  sedimentos,  tal  como
averiguar o real impacto desempenhado pelas perturbações recorrentes ou pontuais, naturais
ou antropogénicas nos vários ecossistemas. Tendo em conta todos os fatores que influenciam
as  ervas  marinhas  e  que  se  repercutem nos  respetivos  ecossistemas  através  das  relações
tróficas, como o herbivorismo e o detrítivorismo, o dinamismo temporal e espacial vinculado
às  manchas  de  vegetação  desta  espécie  relacionado  com  o  ambiente  ou  por  interações
interespecíficas como a simbiose e outras, torna-se necessário uma abordagem holística, ao
nível da ecologia da paisagem e de meta-populações,  para  a gestão costeira integrada deste
local (Mills et al., 1993; Duarte, 1999; Heck e Valentine, 1999, 2006; Heck et al., 2000, 2003;
Cunha et al., 2005; Boström et al., 2006; Björk et al., 2008).
A Ria de Alvor é um importante local para a manutenção da biodiversidade ecológica, em
especial dos recursos haliêuticos, cumprindo essencialmente funções de nursery (Antunes et
al., 1988) e é também uma importante escala na rota de aves migradoras (Feith, 2011). É
provável  que  haja  algum  grau  de  predação  por  alguns  dos  organismos  conhecidos  por
consumirem esta erva marinha como a salema (Havelange et al., 1997), e aves aquáticas como
os  gansos e os patos (Jacobs  et al., 1981; Vermaat e Verhagen, 1996), entre muitos outros.
Esta predação poderá ter impactos negativos quando excessiva ou positivos, como reportado
noutros  locais,  onde  esta  perturbação  em  cada  outono  demonstra  ser  essencial  para
determinadas populações de Z. noltii persistirem e crescerem na primavera seguinte (Nacken e
Reise, 2000; Heck e Valentine, 1999, 2006). 
Esta  caraterização  ecológica  deve  incluir  também,  com  especial  atenção, as  relações  de
simbiose  existentes  entre  as  pradarias  marinhas  e  os  bivalves,  um  importante  recurso
económico da área e que importa contabilizar num plano de conservação e/ou de restauro de
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ecossistemas  de  ervas marinhas  (van  der  Heide  et  al.,  2012).  A própria  atividade  de
marisqueio  pode  desempenhar  a  longo  prazo,  um  papel  fundamental  na  manutenção  da
diversidade  genética  desta  população  (Alexandre  et  al.,  2005;  Cabaço  et  al.,  2005).  A
execução de estudos genéticos permitirá avaliar a resiliência desta população a perturbações
no seu ecossistema mas também averiguar quais os mecanismos de colonização de novos
espaços neste local, se reprodutivos ou vegetativos (Reusch et al., 2005; Ehlers et al., 2008).
Na elaboração de um plano de gestão e conservação das pradarias marinhas, necessita de ser
tomada também em consideração a diversidade genética das populações das ervas marinhas
(Coyer et al., 2004). 
A atual tendência evolutiva do sistema lagunar da Ria de Alvor no sentido do assoreamento,
trará  no  futuro  nova  intervenção  de  dragagens  como  novo  evento  perturbante  de  grande
intensidade. Em situações semelhantes, tem sido sugerido que os materiais resultantes destas
dragagens  sejam  colocadas  longe  das  zonas  de  profundidades  mais  baixas,  de  modo  a
acautelar novas erosões e soterramentos, especialmente em áreas de ventos e correntes fortes
(Sheridan, 2004). A inevitabilidade de novas dragagens no canal de navegação a médio prazo,
deveria permitir e atempar uma caraterização mais exaustiva da dinâmica espacial e temporal
das  manchas  de  vegetação  de  Z.  noltii mas  também  dos  restantes  ecossistemas  que
compartilham a Ria de Alvor e toda a sua bacia hidrográfica.
A Lei da Água foi criada para assegurar uma gestão integrada e sustentável dos ecossistemas
costeiros e terrestres, englobados nas bacias hidrográficas de cada região hidrográfica. Mas, a
quantidade  excessiva  de  entidades  oficiais  que  administram a  costa  portuguesa,  além da
recorrente  extinção  de  entidades  e  consequente  remodelação  dos  seus  serviços,  tornam a
gestão  deste  território  relativamente  ineficiente  (Cunha  e  Serrão,  2011).  Passa  pela
comunidade científica agir em prol da educação, como foi o caso do evento BioBlitz ocorrido
em Alvor  no ano de 2010, de forma a confrontar  a sociedade civil  com a existência  e a
importância  deste  ecossistema,  e  forçar  o  poder  político  a  desenvolver  e  implementar
estratégias coerentes e sustentáveis de gestão e de ordenamento do território, do ambiente, e
dos recursos económicos,  ecológicos, sociais e humanos.  Algumas entidades internacionais
dedicadas  à  conservação  e  restauração  de  ecossistemas  aquáticos  consideram  crucial  a
criação, em cada região hidrográfica, de um organismo único e independente para a gestão
integrada  e  sustentável  desse  território  (RAMSAR,  2007).  As  linhas  de  água  deveriam
funcionar como um aglutinador de interesses na gestão territorial ao invés de servirem como
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linhas de fronteira administrativas e políticas (Downs et al., 1991; Teclaff, 1996).
O passadiço  em madeira  que cobre a  extensão dunar  ao longo da praia  de Alvor,  possui
algumas áreas amplas, com sombra e bancos, para que os turistas e veraneantes desfrutem das
belezas paisagísticas deste lugar. Propõe-se a utilização destes espaços para a colocação de
material  didático  e  de  divulgação  com a  inclusão  de  informação descritiva  da  relevância
ecológica da Ria de Alvor e a extrema necessidade da sua conservação, à semelhança das
infraestruturas  informativas  colocadas  por  exemplo  na  Praia  Grande,  junto  à  Lagoa  dos
Salgados, no âmbito do projeto Praias Douradas (Fernandes et al., 2002). Tem sido verificado
que estes mecanismos de educação permitem na realidade uma maior consciencialização do
valor  intrínseco  do  património  natural  por  parte  das  populações  residentes  e  visitantes
(Fernandes, 2012) e torná-las elas próprias defensoras e praticantes de ações de monitorização
e de conservação, com o confluir de sinergias e parcerias públicas e privadas (Fonseca et al.,
1998; McKenzie et al., 2001; Borum et al., 2004; CEN, 2005; Short et al., 2006; Dale et al.,
2007; Björk et al., 2008; McKenzie et al., 2010; Oceana, 2010; di Carlo e McKenzie, 2011;
Hiscock et al., 2011; UNEP, 2011).
A estratégia de adoção de flagship species para a promoção de ecossistemas significativos na
conservação da biodiversidade (Caro e O’Doherty, 1998;  Walpole e Leader-Williams, 2002;
Caro et al., 2004), e implementada com sucesso noutras áreas do globo, deverá também ser
utilizada com este  ecossistema.  Não sendo habitats  tão vistosos e ornamentados como os
recifes  de  coral  ou  os  mangais,  as  pradarias  marinhas  necessitam  sem  dúvida  de
embaixadores, tais como o cavalo-marinho, o dugongo, o manatim e a tartaruga-verde. Estes
animais  têm  sido  amplamente  utilizados  como  flagship  species para  a  preservação  das
padarias marinhas em diversos países (Adulyanukosol, 2000; Sreepada et al., 2002; Shokri et
al., 2008; Gakuo, 2009). Tal como o cavalo-marinho foi adotado para o projeto “Adote uma
pradaria  marinha”,  propõe-se  o  alargamento  deste  conceito  para  a  divulgação  destes
ecossistemas ao público em geral, com a possibilidade de adaptar outros organismos mais
emblemáticos para públicos alvo mais específicos (Bowen-Jones e Entwistle, 2002), como a
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